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A nivel global, una de cada cuatro especies de condrictios está amenazada de 
extinción y gran parte del resto está casi amenazada, debido a la pesca, la destrucción del 
hábitat y la contaminación. En el Mar Argentino se determinó que un 6,7% (7 especies) está 
En Peligro Crítico y otras siete En Peligro; un  28,1% (29 especies) son Vulnerables, el 
13,5% (14 especies) está Casi Amenazada; un 13,5% es de Preocupación menor (14 
especies) y el 31,5% (33 especies) resultó con Datos Insuficientes. El objetivo de este 
trabajo fue contribuir a la conservación de las principales poblaciones de condrictios del Mar 
Argentino planteando distintas herramientas aplicadas a problemas concretos como: 
modelar  la riqueza de los condrictios del Golfo San Matías (GSM); analizar genéticamente 
la población del cazón Galeorhinus galeus en el Distrito Bonaerense, sector norte del Mar 
Argentino; analizar el comportamiento de buceo y uso de hábitat de G. galeus, en una de 
sus principales áreas de cría (Reserva Natural de Uso Múltiple Bahía San Blás); así como 
desarrollar un Proyecto concientización ciudadana y promover cambios actitudinales en los 
pescadores recreativos, con el propósito de establecer un nuevo enfoque para la 
conservación de tiburones costeros en la Argentina.  
Respecto del trabajo realizado sobre el cazón se determinó que en el Distrito 
Bonaerense, no presentó diferencias genéticas estructurales sugiriendo la presencia una 
sola población. Se hallaron cuatro haplotipos para la región codificante NADH2 y se observó 
que las diferencias genéticas estructurales son mayores dentro de cada localidad que entre 
localidades y sectores (Litoral Bonaerense y Golfo San Matías). Además, los resultados 
obtenidos sugieren una pérdida de variabilidad genética poblacional, probablemente 
ocasionada por la sobrepesca del cazón en el ASO. Por otra parte se  determinó que G. 
galeus utiliza una acotada distribución vertical y permanece cerca de la costa sin un patrón 
claro entre el día y la noche. Las hembras pasan la mayor parte del tiempo, tanto de día 
como de noche, en los primeros 10 metros de la columna de agua con temperaturas entre 
17 y 19°C. Se registró por primera vez para el ASO, el comportamiento de buceo vertical 
  
v 
oscilante, denominado de “yo-yo”, durante el día y la noche con los buceos más profundos y 
las mayores velocidades verticales en la columna de agua durante la noche. 
En cuanto a los resultados generales para los condrictios, se determinó que en el 
GSM la riqueza de especies presentó una relación inversamente proporcional con la 
profundidad, con una tasa de decrecimiento de una especie en promedio, cada 100m de 
profundidad, e independientemente del año de muestreo. Por otro lado se determinó que la 
variabilidad inter-anual de la riqueza de especies fue el factor de mayor injerencia y no se 
detectaron efectos del tipo de fondo sobre la riqueza. 
En cuanto a promover una concientización ciudadana y cambios actitudinales en los 
pescadores recreativos se realizaron 7 talleres grupales y 20 reuniones individuales, donde  
96 pescadores deportivos fueron entrenados en el marcado y devolución de tiburones y les 
fueron entregadas 1.281 marcas. Se logró la incorporación del marcado y devolución de 
tiburones en el reglamento de todos los torneos que se llevan a cabo dentro de las Áreas 
Marinas Protegidas de la Argentina. Se concluye que debe considerarse a la pesca 
recreacional como una fuente de mortalidad importante de las poblaciones de tiburones 
costeros en Argentina y que debería ser tenida en cuenta por los organismos de control, 
manejo y estadísticas pesqueras nacionales.  
Consideramos que sería necesario seguir aumentando el número de nodos de 
marcado a lo largo de la costa  y en particular la incorporación de la provincia de Chubut. 
Posteriormente, se debería establecer una Red Nacional de Marcado de Tiburones en 
Argentina, que podría sustentarse en la desarrollada en este Proyecto. Una condición 
fundamental para la concreción es la coordinación que debería ser ejercida por el PAN – 
Tiburones u otro organismo gubernamental o no gubernamental. Además, consideramos 
que es de suma importancia incorporar a la pesca comercial a este tipo de programas de 
marcado para aumentar las probabilidades de recaptura. 
Además recomendamos un manejo co-adaptativo para la conservación de los 
tiburones costeros de Argentina, con una activa participación de los pescadores 
recreacionales como actores clave en este proyecto.     
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Finalmente, consideramos que deberían incrementarse los análisis de los ciclos 
reproductivos de los tiburones costeros del sector comprendido entre Faro Querandí y Mar 
del Plata, con el propósito de plantear la creación de áreas marinas costeras protegidas, ya 
que los indicios bibliográficos y los registros de este trabajo ameritan la preservación de este 





Globally, one every four chondrichthyan species is threatened and much of the rest is 
almost threatened due to fishing, habitat destruction and pollution. In the Argentine Sea it 
was determined that 6.7% (7 species) are Critically Endangered and other seven are 
Endangered; Vulnerable 28.1% (29 species), 13.5% (14 species) are Near Threatened; 
13.5% (14 species) is of Least concern and 31.5% (33 species) was Data Deficient. The aim 
of this work was to contribute to the conservation of the main chondrichthyans population in 
the Argentine Sea, outlining various tools applied to specific problems such as: modeling 
richness of chondrichthyans of the San Matías Gulf (SMG); analyze genetically the tope 
shark (Galeorhinus galeus) population in the Buenos Aires district, northern sector of the 
Argentine Sea; analyze diving behavior and habitat use of G. galeus in one of its main 
breeding areas (Multiple Use Natural Reserve San Blás Bay); as well as develop a Public 
Awareness Project to promote attitudinal changes in recreational anglers, in order to 
establish a new approach in the conservation of coastal sharks in Argentina. 
Concerning the work done on the tope shark, it was determined that in the Buenos 
Aires District this species did not present structural genetic differences thus suggesting the 
presence of a single population. Four haplotypes were found for the coding region NADH2 
and it was observed that structural differences were greater within each site than between 
sites and areas (Buenos Aires’ coast and San Matías Gulf). Thus, the results obtained 
suggest genetic population variability loss, probably caused by the overfishing of the tope 
shark in the SWA (Southwest Atlantic). On the other hand, it was determined that G. galeus 
has a narrow vertical distribution and remains near the coast without a specific pattern 
between night and day. 
 Females spent most of the time, both day and night, in the first 10 meters in the 
water column with temperatures between 17 and 19° C.   For the first time in the SWA, this 
vertical oscillatory diving during the day and night, known as “yo-yo”, with dive depths and 
a maximum vertical speed in the water column during the night was recorded.   
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Regarding the general results for this group of individuals, by analyzing 
chondrichthyans richness of the SMG it was determined that the inter - annual variability was 
the main driver of richness while depth was inversely related to richness  with an  average 
decrease rate of one species per 100m independently of the sampling year. Spatial 
correlation between bottom type and chondrichthyans richness was not found. 
Concerning recreational anglers, 7 group workshops and 20 individual meetings were 
done, where 96 recreational anglers were trained in tag and release of sharks and 1.281 tags 
were handed out. These initiatives prompted a change from catch-and-retain practices to 
catch-tag-and-release practices of all sharks caught in the main shark fishing tournaments 
within the Coastal Protected Areas of Argentina. It is concluded that recreational fishing 
should be considered as an important source of Argentina’s coast shark population mortality 
and that national control, management and statistics agencies should keep this in mind. 
We consider necessary to keep increasing the amount of tagging nodes throughout 
the coastal area, particularly along the coast of Chubut province. Also, a National Shark 
Tagging Network in Argentina should be set up, which could be supported by this Project. A 
fundamental condition to fulfill this is the coordination that should be exercised by the NPA-
Shark or other governmental or non-governmental organization. Besides, we consider of 
great importance to involve commercial fisheries for this type of tagging program in order to 
increase recapture probabilities.  
In addition to this, we recommend an adaptive co-management approach for the 
conservation of Argentinean sharks’ with an active involvement of recreational anglers as key 
stakeholders of this project.  
Last, we consider that reproductive cycle analysis of coastal sharks between Faro 
Querandí y Mar del Plata should be increase for the purpose the creation of protected 
coastal marine areas, as bibliographic records and evidence gathered in this work merit 
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 A nivel global, la mayoría de las poblaciones de condrictios se encuentran 
amenazadas por causa de las elevadas tasas de mortalidad provocadas por las 
capturas directas por pesca y by-catch (Stevens et al. 2000, Graham et al. 2001, Baum 
et al. 2003, Devine et al. 2006, Robbins et al. 2006, Dulvy et al. 2008), por la 
contaminación marina (Walker 1999, Seitz y Poulakis 2006), por la destrucción del 
habitat (Compagno 1997, Bojsen y Barriga 2002, Knip et al. 2010) y por el cambio 
climático (Chin et al. 2010). En este sentido, la Unión Internacional para la 
Conservación de la Naturaleza (IUCN) considera que la pesca es la mayor amenaza  
(96,1%), registrando distintos porcentajes según su modalidad (comercial dirigida: 
31,7%, captura incidental: 57,9%, recreativa: 0,7%, y artesanal o de subsistencia: 
5,8%), seguida de la destrucción del hábitat (2,9%) y la contaminación (0,6%; 
http://www.redlist. org).  
 Se ha determinado que un tercio de los tiburones y rayas son blanco de 
pesquerías a escala global, sin embargo, algunas de las especies más amenazadas 
han disminuido debido a la captura incidental (Dulvy et al. 2014), produciendo mermas 
de hasta del 99% en varias poblaciones (Baum y Myers 2004, Otway et al. 2004, 
Ferretti et al. 2008) y alterando significativamente los ecosistemas marinos (Myers y 
Baum 2007, Heithaus et al. 2008). En este sentido, cuatro especies de rayas 
(Rostroraja alba, Dipturus batis, Dipturus oxyrhinchus y Dipturus laevis) fueron casi 
extinguidas debido a capturas incidentales en pesquerías multiespecíficas (Dulvy et al. 
2000, Dulvy y Reynolds 2002). Otro ejemplo en el Atlántico Noroccidental, es la 
captura de tiburones pelágicos (Alopias spp.,  Prionace glauca y Carcharhinus 
longimanus) en las pesquerías dirigidas a atunes y pez espada, que causó una 
disminución de entre el 60 y 80% de la abundancia de estas especies (Baum et al. 
2003). Entre 1985 y 1997, los peces ángel del género Squatina spp. y la guitarra 
brasilera Rhinobatos horkelii disminuyeron su abundancia en el 85% en el Atlántico 
Sudoccidental (Villwock de Miranda y Vooren 2003). Paralelamente, durante el siglo 
XX, varias pesquerías dirigidas a tiburones han colapsado, como la del tiburón 
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sardinero (Lamna nasus) en el Mar del Norte; el cazón (Galeorhinus galeus) en USA, 
Australia y Argentina; del espinillo (Squalus acanthias) en el Mar del Norte y la 
Columbia Británica canadiense; y el peregrino (Cetorhinus maximus) en el Mar del 
Norte (Camhi et al. 1998, Musick et al. 2000). A principios del siglo XXI las pesquerías 
dirigidas a tiburón continuaron con esta tendencia y en el Atlántico Nor-oeste se 
registró una caída abrupta (76%) en la abundancia de las poblaciones de martillos 
(Sphyrna spp.) y tiburones costeros de gran porte (Carcharhinus obscurus, 
Carcharhinus signatus, Carcharhinus falciformis) (Baum y Blanchard 2010). 
Recientemente, las tasas de captura declinaron significativamente en el Pacífico Norte 
para P. glauca y especies del género Isurus, mientras que para C. longimanus lo fue 
en aguas tropicales del Pacífico (Clarke et al. 2013). 
 La pesca para acuarios afecta hace décadas a especies amenazadas, por 
ejemplo Pristis microdon (Ng y Tan 1997), Carcharias taurus (Environment Australia 
2002), así como las especies de raya de agua dulce Paratrygon aiereba, 
Potamotrygon motoro  y Potamotrygon schroederi (Araújo et al. 2004, Lasso et al. 
2013). En este sentido más de 500.000 ejemplares de la familia Potamotrygonidae se 
exportaron, desde Colombia entre 1995 y 2012, principalmente con fines ornamentales  
(Barreto et al. 2010). Por otra parte, las redes protectoras en playas para bañistas han 
atrapado tiburones durante la década del 90’ en Australia (Dudley y Gribble 1999) y en 
Sudáfrica (Dudley y Cliff 1993). Con respecto a las actividades de impacto indirecto 
podemos citar la destrucción del hábitat (construcción de represas), la contaminación 
(elevada concentración de metales pesados) y la deforestación que modifica aguas 
continentales de regiones tropicales (Compagno 1997, Walker 1999, Bojsen y Barriga 
2002, Araújo et al. 2004). En realidad las especies costeras, están más expuestas a la 
combinación de diferentes amenazas directas e indirectas respecto de las pelágicas y 
de aguas profundas. En los hábitats costeros, estuarios y zonas ribereñas, se 
mencionan entre las amenazas al desarrollo urbanístico, a la destrucción de 
manglares, a la ingeniería fluvial y a la contaminación como los principales procesos 
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de degradación del hábitat, que afectan a un tercio de los tiburones y rayas 
amenazados en el mundo (Dulvy et al. 2014). 
Si bien se considera que el mercado mundial de aletas es el principal causante 
de la mortalidad de tiburones y rayas, el recurso es también impactado por la demanda 
de carne y aceite de hígado (Dulvy et al. 2014). Actualmente, las aletas tienen un alto 
valor comercial internacional, impulsado por las economías asiáticas, donde Hong 
Kong es el principal mercado (Clarke et al., 2006a; Clarke, et al., 2006b; Clarke, 2004), 
entre los platos más costosos, se destaca la "sopa de aleta de tiburón” (Schindler et al. 
2002). Las aletas de tiburones se cotizan más que su carne e impulsan una práctica 
donde se extraen las aletas, conocida como “aleteo” (Dulvy et al. 2008), esto perjudica 
el registro del total de individuos descartados, que dificultan el manejo del grupo. El 
50% de los elasmobranquios con un alto valor en el mercado global de aletas, son 
especies amenazadas y las de menor valor se explotan para utilizar su carne (Dulvy et 
al. 2014). 
Los condrictios tienen una historia de vida que los hace altamente vulnerables, 
por su crecimiento lento, reproducción tardía y su baja fecundidad (Camhi et al. 1998, 
Cortés 2000). Esta estrategia de vida los aleja del grupo de peces óseos y los acercan 
a los reptiles y mamíferos marinos (Myers y Worm 2005, Ferretti et al. 2010), sin 
embargo no han alcanzado ni el reconocimiento ni la protección internacional que 
tienen tortugas y ballenas (Baillie y Groombridge 1996). En particular, los tiburones y 
las rayas ven disminuidas sensiblemente sus poblaciones por el efecto de la pesca y 
no son capaces de compensar rápidamente las pérdidas cuando se los compara con 
los peces óseos (Sminkey y Musick 1995). Esto sumado a  su baja resiliencia, hace 
que no soporten niveles elevados de mortalidad, sin que se agoten y colapsen los 
stocks (Camhi et al. 1998, Cortés 1998, Musick 1999, Dulvy y Forrest 2010). Al no 
tener en cuenta este último aspecto en las  evaluaciones de pesquerías globales de 
elasmobranquios, se puede estar subestimando el riesgo de colapso, ante eventos de 
sobrepesca (Dulvy et al. 2014; Hutchings et al. 2012). Diversos estudios, sugieren que 
la presión por pesca, aun cuando es leve (producida por pesca artesanal y/o de 
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subsistencia) puede ser suficiente para causar una dramática disminución de las 
poblaciones de grandes tiburones costeros (Ferretti et al. 2008). Esta razón explicaría 
porque en los sistemas costeros más impactados, como el Golfo de  México, el Caribe 
y el Mediterráneo, las poblaciones de grandes tiburones son cada vez más raras o 
están ausentes (Shepherd y Myers 2005, Ferretti et al. 2008) y un ejemplo similar sería 
C. taurus, que ha sido explotado por la pesca deportiva y artesanal de la Argentina 
(Lucifora 2003). Por todas estas razones sería deseable que desde el inicio de las 
pesquerías, se establezcan planes de manejo sustentables, una propuesta sería 
evaluar a los tiburones usando modelos de estructura etaria como los utilizados para 
mamíferos marinos (Cortés 1998, Musick 1999), aunque lamentablemente no ha sido 
el caso para la gran mayoría de las pesquerías de tiburones (Musick et al. 2000). 
Desde un punto de vista estrictamente pesquero llevar a cabo una evaluación 
sobre la declinación global de los condrictios es complejo ya que se deben tener en 
cuenta las áreas de distribución de las distintas especies y el esfuerzo pesquero a que 
están sometidas. Una forma más apropiada de realizar estas evaluaciones sería desde 
un enfoque regional y por especie para entender cómo se ve afectada cada pesquería 
en particular y poder hacer estimaciones puntuales. 
 Los tiburones y rayas tienen un importante rol ecológico en el funcionamiento y 
en la estructura de los ecosistemas costeros y oceánicos del mundo con controles 
predatorios de arriba hacia abajo (Stevens et al. 2000, Ferretti et al. 2010, Heithaus et 
al. 2012). En particular, los tiburones pueden ejercer un control indirecto (Acevedo-
Gutiérrez 2002, Heithaus et al. 2002) y directo sobre otros predadores (Lucas y Stobo 
2000, Myers et al. 2007). Las amenazas mencionadas han causado la merma de las 
poblaciones mundiales de tiburones, particularmente aquellas especies grandes y 
poco resilientes como los carcarínidos (Ferretti et al. 2010). La remoción de estos 
predadores tope en algunas cadenas tróficas, ha promovido la reorganización de las 
comunidades de elasmobranquios, incluyendo el aumento de rayas y tiburones 
pequeños (Dulvy et al. 2000). Los modelos ecosistémicos predicen que la pérdida de 
tiburones da lugar a cambios complejos en la comunidad, incluyendo el efecto cascada 
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en las cadenas tróficas, con la liberación de mesopredadores, y la disminución en la 
abundancia de especies comerciales. Es interesante aclarar que las consecuencias 
ecológicas de la disminución de la abundancia de predadores apicales pueden ser 
impredecibles (Stevens et al. 2000) y de gran escala (Baum et al. 2003).  La fuerza y la 
persistencia de estos efectos, sin embargo, parecen disminuir a partir de la costa hacia 
ambientes demersales y pelágicos (Ferretti et al. 2010). Además, estas complejas 
funciones ecológicas que cumplen los depredadores de gran porte  en los ecosistemas 
marinos, como los tiburones, se están comenzando a estudiar y a entender 
recientemente. Debido al rol clave que juegan los tiburones y rayas, es importante 
establecer sus relaciones con el resto de los integrantes del ecosistema, para poder 
lograr un manejo ecosistémico eficiente y efectivo, a pesar de que no integren una 
pesquerías de valor comercial.  
 Mientras que la historia de vida determina la tasa de mortalidad que pueden 
soportar los tiburones, su vulnerabilidad depende de la combinación de su historia de 
vida, sensibilidad a la pérdida de hábitat (Heupel et al. 2007) y la exposición a 
perturbaciones como captura y disponibilidad a las pesquerías (Ferretti et al. 2010). La 
vulnerabilidad a su vez se relaciona con diversos factores como rango geográfico 
(Dulvy y Reynolds 2002, Shepherd y Myers 2005), uso de hábitat (Garcia et al. 2008), 
comportamiento (Ward y Myers 2005, Gilman et al. 2008) y tamaño (Dulvy et al. 2003, 
Field et al. 2009). Así, el riesgo de extinción de los tiburones es el doble que el de los 
teleósteos (Myers y Worm 2005) y su capacidad de recuperación luego de un evento 
de merma es, comparada con los peces óseos con los cuáles generalmente 
comparten las capturas (Musick 1999, Stevens et al. 2000, Schindler et al. 2002, Dulvy 
et al. 2008), baja en promedio (Smith et al. 1998). Esta recuperación se considera 
máxima para tiburones costeros de pequeña talla, intermedia para los pelágicos y 
mínima para especies costeras de gran porte (Smith et al. 1998). Los tiburones de 
aguas profundas se encuentran entre los más vulnerables a la pesca, con 40-60% 
menos en su tasa de crecimiento poblacional  con respecto a los pelágicos y entre 55 
y 63%  a las especies costeras (Garcia et al. 2008).  
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 Debido a la baja tasa de recuperación de los elasmobranquios, conocer el 
grado de éxito de las iniciativas de conservación puede llevar décadas y los resultados 
de su protección legal han sido poco alentadores (Ward-Paige et al. 2012). En el caso 
de los tiburones, para realizar una protección efectiva se requiere de varias medidas, 
entre ellas una coordinación internacional (Hareide et al. 2007), cambios en los 
reglamentos de pesca en todo el mundo, herramientas de conservación (Dulvy et al. 
2008), información sobre la ecología y datos de las capturas a nivel específico (Musick 
2005, Techera y Klein 2011). Sin embargo, a pesar del creciente reconocimiento de su 
vulnerabilidad y las consecuencias ecológicas y socioeconómicas potenciales del 
agotamiento de sus stocks, los tiburones siguen sin ser una prioridad para la 
conservación y gestión de la agenda internacional (Dulvy et al. 2008, Jacques 2010). 
Lamentablemente, las capturas mundiales de tiburones se estiman en tres a cinco 
veces mayor que las cifras oficiales de la Organización para la Agricultura y la 
Alimentación de las Naciones Unidas (FAO) debido principalmente a la falta de  
controles a la hora de recabar la información (Clarke et al. 2006b; Dulvy et al. 2008; 
Worm et al. 2013). Tampoco existen acuerdos internacionales que los países tengan 
que cumplirlos de manera obligatoria (vínculo legal) para la conservación de los 
tiburones (Jacques 2010, Techera y Klein 2011). Por ejemplo, la aplicación del Plan de 
Acción Internacional (PAI-Tiburones) es voluntaria para los gobiernos nacionales y los 
organismos regionales de pesca (OMPR) y este ha sido lenta e ineficaz hasta el 
momento (Lack y Sant 2011, Techera y Klein 2011). Por otro lado, los pocas especies 
enlistadas en acuerdos internacionales y regionales de pesca, convenios de 
conservación y legislación nacional proporcionan una protección limitada de sólo un 
pequeño número de tiburones de tipo carismático, como el tiburón peregrino, el tiburón 
ballena y el  tiburón blanco (DEFRA 2011, García Nuñez 2008).  
 A pesar del avance legal para proteger algunas especies de condrictios en 
riesgo de extinción, existen algunas limitaciones que pueden evitar que las estrategias 
sean exitosas en su aplicación. Estas incluyen: establecer el grado real de la 
disminución de las poblaciones y así poder realizar una evaluación apropiada del 
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estado de riesgo de las especies (Marcus et al. 1999, Ferretti et al. 2008, 2010, Nance 
et al. 2011, Ward-Paige et al. 2012), dudas a la hora de enlistar especies (Camhi et al. 
2009, Lack y Sant 2011), dificultades para identificar especies cuyo tráfico está 
prohibido por medio de sus aletas o partes de los ejemplares (Shivji et al. 2005), 
monitorear áreas remotas (Graham et al. 2010), la escasa utilización de  técnicas no 
letales (Domeier y Nasby-Lucas 2007, Rowat et al. 2009, Bansemer y Bennett 2010, 
Ward-Paige y Lotze 2011), y una falta de información sobre la historia de vida, hábitat 
críticos y dinámica poblacional de especies poco abundantes (Simpfendorfer 2000, 
Kinney y Simpfendorfer 2009, de la Parra Venegas et al. 2011).  
 Otro grave inconveniente a la hora de mejorar las estrategias de conservación 
es que históricamente, los tiburones y rayas de escaso o nulo valor comercial, no se 
registran de manera regular en las estadísticas oficiales de pesca. En general son 
escasos  los datos detallados de captura o de encuestas  (Clarke et al. 2006b; Dulvy y 
Reynolds 2002) y los cambios de población de muchas especies no han sido bien 
documentados hasta hace poco tiempo (Stevens et al. 2000, Graham et al. 2001, 
Myers y Worm 2005, Dulvy et al. 2008, Ferretti et al. 2008). Sólo el 15% de los 
elasmobranquios son reportados a nivel de especie, mientras que el resto forman 
grandes grupos taxonómicos generalmente tiburones y rayas (Clarke et al. 2006; Dulvy 
et al. 2008) o eventualmente como cazones, bacotas, rayas y chuchos. La disminución 
de las capturas de tiburones está enmascarada por estadísticas de pesca 
subestimadas y poco fiables (Clarke et al. 2006b; Watson y Pauly 2001). Hasta la 
década del 90’, una gran proporción de las capturas mundiales de tiburones y rayas no 
se registraban debidamente en las estadísticas oficiales de pesca, ya que se tomaban 
como capturas retenidas no específicas o como subproducto durante la pesca de otras 
especies objetivo (Bonfil 1994). Aunque las cifras oficiales reportaban alrededor de 
700.000 t de elasmobranquios capturados a finales de la década de los 80’, el nivel 
real es por lo menos en el rango de 1 a 1.350.000 t incluyendo el subproducto no 
declarado, sin tener en cuenta la pesca ilegal (Compagno 1990, Bonfil 1994). Como ya 
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se señalara, en la actualidad, las declaraciones de captura reportadas oficialmente son 
entre 3 y 5 veces menores a las reales. 
 Se espera que la recuperación de las poblaciones de las especies más grandes 
de tiburones sea lenta y sensible incluso a niveles bajos de mortalidad. Esto significa 
que la recuperación exitosa de estas poblaciones requiere un fuerte compromiso y a 
largo plazo por parte de los gestores (Ferretti et al. 2010). La mejor estrategia para la 
recuperación de los tiburones sería un método de conservación combinado o 
multifacético, que incluya la gestión basada en datos científicos y claras pautas de 
manejo como la prohibición del aleteo, la mortalidad por pesca incidental y su 
fiscalización. También debería incluirse el establecimiento de Áreas Marinas 
Protegidas para cubrir los hábitats utilizados por los tiburones en diferentes etapas del 
desarrollo; así como la conservación y restauración de hábitats críticos y sitios de 
agregación, como nursery y rutas migratorias. Por su parte, los acuerdos vinculantes 
con una respuesta rápida para evitar que las poblaciones alcancen niveles críticos de 
abundancia y crear una nueva conciencia pública y política para reducir la demanda 
del mercado asiático y aumentar el apoyo a las iniciativas de conservación también 
deberían ser considerados en esta amplia iniciativa (Ferretti et al. 2010).   
Para que esta propuesta sea viable y exitosa se requiere de la participación  
activa de los principales actores locales, como pescadores artesanales, industriales y 
recreativos, en coordinación con los organismos encargados de la gestión de estos 
recursos tanto a nivel local como nacional.  
 El objetivo de este trabajo es contribuir a la conservación de las principales 
poblaciones de condrictios del Mar Argentino planteando distintas herramientas 
aplicadas en casos concretos:  
 Analizar el estado de conservación y el manejo de los condrictios a nivel global 
y del Mar Argentino.  
 Modelar  la riqueza de los condrictios del Golfo San Matías (Río Negro). 




 Analizar el comportamiento de buceo y uso de hábitat del cazón Galeorhinus 
galeus, en una de las principales áreas de cría para la población de la especie.  
 Realizar un proceso de  concientización ciudadana y promover cambios 
actitudinales en los pescadores recreativos, con el propósito de establecer un 
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CAPÍTULO I                      
Análisis del estado de conservación y manejo de los condrictios 
“Como sucedía con la Lista Roja, los informes ambientales no revierten el problema que 
informan. El dato es como un susurro dirigido a un mundo de sordomudos anónimos” 
Claudio Campagna, Bailando en tierra de nadie, 2012 
 
INTRODUCCIÓN 
 La declinación de las poblaciones de condrictios, a nivel global, ha llamado la 
atención de científicos, organizaciones de conservación y de gestión, de los medios de 
comunicación y del público en general (Cavanagh et al. 2008, Camhi et al. 2009, 
Lucifora et al. 2011). A su vez, ha promovido la  implementación de numerosos 
proyectos de conservación para  frenar o intentar revertir esta situación, principalmente 
por el impacto que provoca en los ecosistemas marinos (Baum y Worm 2009, Camhi 
et al. 2009, Erickson y Berkeley 2009, Ferretti et al. 2010, Heithaus et al. 2010, 
Koldewey et al. 2010). 
Actualmente, los acuerdos internacionales reflejan la preocupación por la 
gestión sostenible de los condrictios, en este sentido la Organización para la 
Alimentación y la Agricultura de las Naciones Unidas (FAO) ha desarrollado el Plan de 
acción internacional para la conservación y ordenación de los tiburones, las rayas y 
quimeras (PAI-Tiburones), para brindar líneas orientadoras o pautas para la 
conservación y gestión del grupo y el uso sostenible a largo plazo (FAO 2000). Hace 
más de 15 años,  la FAO recomendó a los países en los que se pescan condrictios 
desarrollar y adoptar un Plan de Acción Nacional para el manejo y la conservación de 
los condrictios (conocidos como PAN-Tiburones), logrando que lo concreten, 20 de los 
26  países que realizan estas prácticas  y además se diseñaron 7 planes regionales  
(http://www.fao.org/fishery/topic/18123/en). Las recomendaciones de los PAI – 
Tiburones son voluntarias para los países signatarios y su incorporación ha sido nula 
(Lack y Sant 2011). Esto se debe principalmente a la falta de acompañamiento de 
recursos específicos para realizar diagnósticos particulares o implementar medidas de 
manejo específicas que requieran talleres para tal fin. De esta forma la acción de los 
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planes son generalmente enunciados, cuando deberían acompañarse, con 
mecanismos de financiación que puedan garantizar la aplicación de las medidas de 
manejo propuestas, en especial cuando se trata de especies vulnerables o 
amenazadas. 
 Existen organismos nacionales e internacionales que proveen herramientas 
para la conservación de determinados grupos de especies de acuerdo a su grado de 
amenaza, determinando el riesgo de extinción y la implementación de estrategias de 
conservación (Camhi et al. 2009).  Entre estos organismos podemos citar a la Unión 
Internacional para la Conservación de la Naturaleza (UICN), que ha elaborado criterios 
para clasificar las especies de acuerdo a su estado de conservación a escala global, 
incluyéndolas en la denominada Lista Roja (Simpfendorfer et al. 2011). En esta lista se 
ordenan las especies que fueron evaluadas y se agrupan en categorías de acuerdo al 
riesgo de extinción, que van desde Preocupación Menor, Casi Amenazado, 
Vulnerable, En Peligro, En Peligro Crítico, Extinto en Estado Silvestre, hasta Extinto 
(www.iucnredlist.org/technicaldocuments/categories-and-criteria).  
Las especies clasificadas como Vulnerable, En Peligro y En Peligro Crítico, se 
consideran como amenazadas y las que no poseen información adecuada para ser 
evaluadas, directa o indirectamente, se las clasifica en la categoría de Datos 
Deficientes.  
 La Evaluación Global de Especies Marinas de la UICN ha revelado diferentes 
niveles de amenaza entre taxones y regiones (Polidoro et al. 2008, 2012) y de los 
1.568 vertebrados e invertebrados marinos evaluados, el 16% fueron clasificados 
como amenazados (McClenachan et al. 2012). El nivel de amenaza registrado para los 
condrictios (> 24%) es claramente mayor que el proporcionado por las evaluaciones 
de riesgo para los stocks mundiales colapsados de teleósteos tanto con datos escasos 
(18%, Costello et al. 2012) como con buena información (7-13%, Branch et al. 2011).   
 Por otra parte, tanto la Convención sobre el comercio internacional de especies 
amenazadas de fauna y flora silvestres (CITES; http://www.cites.org/eng/disc/text), 
como la Convención sobre la Conservación de Especies Migratorias (CMS; 
  
19 
http://www.cms.int) también se encargan de la evaluación de especies en peligro de 
extinción. A pesar que desde que hace más de dos décadas se realizan  esfuerzos por 
regular el tráfico de ejemplares, hasta 2013 sólo diez especies de condrictios  fueron 
listadas en CITES (Vincent et al. 2014), faltando aún la garantía de aplicación efectiva 
de las normas comerciales (Mundy-Taylor y Crook 2013).  
Como ejemplo, todas las especies del género Pristis fueron incluidas en los 
Apéndice I y II de CITES (Lack y Sant 2011, Ward-Paige et al. 2012). Por otro lado, 
más de 50 especies de tiburones fueron listadas en el anexo I de CMS de la Ley de 
1982 de la Convención del Mar. 
 El Memorando de Entendimiento de Tiburones Migratorios (MoU), adoptado 
por las Partes en la CMS, incluye sólo siete especies (Carcharodon carcharias, 
Rhincodon typus, C. maximus, L. nasus, S. acanthias, Isurus paucus e Isurus 
oxyrinchus) cuando se considera que existen más de 150 especies de condrictios que 
migran regularmente y que superan los límites de las naciones (Fowler 2014). Dentro 
del marco de los convenios marinos regionales del Programa de las Naciones Unidas 
para el Medio Ambiente, sólo el Convenio de Barcelona para la Conservación del Mar 
Mediterráneo, incluye a los condrictios y sólo algunos han tomado medidas internas 
concretas. El Convenio para la Protección del Medio Marino del Atlántico Noreste 
(OSPAR) incluye numerosas especies amenazadas de tiburones y rayas, sin 
considerar cuestiones pesqueras (Dulvy et al. 2014). 
 Por otra parte la Unión Europea (UE) es un actor clave en las pesquerías de 
tiburones del mundo, particularmente las flotas de España, Portugal, Francia y el 
Reino Unido, que se ubican en segundo lugar respecto de las capturas de tiburones a 
nivel mundial, detrás de Indonesia (Camhi et al. 1998, Hareide et al. 2007). Por otra 
parte, la UE es el principal proveedor de productos de tiburón a Hong Kong y el mayor 
importador de carne de tiburón (Fowler y Cavanagh 2005, Hareide et al. 2007). Por lo 
tanto, si se ejerciera una regulación más estricta de la pesca de tiburones y se 
aplicaran políticas de conservación más acabadas en el marco de la UE, se generaría 
una potencial reducción de la presión de pesca en los mares y zonas de pesca de la 
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UE en todo el mundo. Además, la UE podría influenciar en las ORP para ejercer una 
protección más eficiente y el cese total del aleteo (Fordham 2006), y revertir el impacto 
causado por el colapso en las pesquerías de los mares Mediterráneo y del Norte 
primero y luego en diversas pesquerías del mundo.  
 A pesar del esfuerzo internacional para elaborar planes de manejo de las 
poblaciones de condrictios, durante más de 20 años, no existe un monitoreo acerca de 
la disminución y colapso de las mismas, ni tampoco un mecanismo global que facilite 
la financiación, aplicación y ejecución de planes que ordenen la explotación, 
contribuyendo a que las poblaciones se recuperen (Techera y Klein 2011). Dada la 
amplia distribución de numerosas especies, este déficit en la gestión se vuelve 
particularmente problemático. A su vez, si las políticas de conservación o manejo no 
van acompañadas de una financiación específica, pasan a ser diagnósticos 
parcializados sobre la declinación global de las especies y traducir en la práctica 
acciones favorables para restablecer niveles de abundancia resulta complejo y difícil. 
La proporción de especies amenazadas aumenta notablemente cuando se 
distribuyen en Zonas Económicas Exclusivas (ZEE) y se comprobó que una cuarta 
parte de ellas habitan las ZEE de más de 18 países (Dulvy et al. 2014). Esta 
característica aumenta la vulnerabilidad de tiburones y rayas ya que requiere una 
gestión internacional coherente y eficaz para mantener poblaciones viables en el 
tiempo. La ZEE de Argentina está totalmente ligada al conflicto de soberanía por las 
Islas Malvinas y al no participar el Reino Unido en el ORP del ASO, prácticamente no 
se cuenta con información sobre el impacto de la pesca en los condrictios en ese 
sector de la plataforma argentina. 
 Se estimó que una de cada cuatro especies de condrictios en el mundo está 
amenazada de extinción y del número restante, un poco más de un cuarto está casi 
amenazada, como resultado de la sobrepesca (Dulvy et al. 2014). Los tiburones y 
rayas de mayor tamaño son los más comprometidos, especialmente los que habitan 
aguas someras accesibles a las pesquerías. De 1041 especies analizadas, el 17,4% 
fueron clasificadas como amenazadas, 2,4% como En Peligro Crítico, 4,1% En Peligro 
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y 10,9% como Vulnerable. Sólo el 12,7% fue categorizado como Casi Amenazado y el 
23,2% como de Preocupación Menor, resultando el porcentaje más bajo entre todos 
los vertebrados (Hoffmann et al. 2010).  
 El 46% de las especies de condrictios se ubicaron en la categoría de Datos 
Deficientes (487 especies), siendo una de las más altas tasas registradas entre todos 
los grupos categorizados (Hoffmann et al. 2010). Numerosas especies de esta 
categoría posiblemente en el futuro integren la de Amenazadas, si tenemos en cuenta 
las historias de vida, la distribución y la baja capacidad de recuperarse a eventos de 
sobrepesca (Dulvy et al. 2014). La Lista Roja de la IUCN, identifica las fuertes caídas 
en la abundancia de poblaciones que tienen un manejo inadecuado o no lo poseen e 
incluso advierte que las especies de gran  tamaño, pueden extinguirse. Es decir que la 
Lista Roja contribuye a señalar las poblaciones que necesitan acciones de 
conservación inmediatas y aún poseen una oportunidad de recuperación y de esta 
manera prevenir pérdidas permanentes de biodiversidad (Dulvy et al. 2014). Sin 
embargo, aún hoy y a pesar que la IUCN produce la Lista Roja y establece de manera 
general el grado de vulnerabilidad, no se ha logrado que las especies con estado de 
conservación críticos sean abordadas de forma eficiente por las autoridades 
responsables de la administración pesquera nacional o regional. 
 Se estima que más de la mitad de las especies de condrictios ocuparán en 
corto tiempo las categorías de Amenazada o Casi Amenazada (n= 561; 53,9%) (Dulvy 
et al. 2014). Si bien ninguna de las especies conocidas han sido registradas como 
extinguidas globalmente, 28 poblaciones de peces sierra, rayas y tiburones ángel 
están localmente o regionalmente extintas (Dulvy et al. 2003, Dulvy y Forrest 2010). 
Por otro parte, varias especies de tiburones no han sido observadas desde hace 
décadas, un ejemplo es el tiburón Pondicherry (Carcharhinus hemiodon), en peligro 
crítico, conocido a través de 20 ejemplares de museo y que no se ha vuelto a registrar 
desde 1979 (Cavanagh et al. 2003). La raya noruega (D. batis) y el angelote común 
(Squatina squatina), especies En Peligro Crítico, están regionalmente extintas en gran 
parte de su área de distribución original en aguas europeas (Cavanagh y Gibson 2007, 
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Gibson et al. 2008, Iglésias et al. 2010). También los peces sierra, Pristis pristis y 
Pristis pectinata, ambos En Peligro Crítico, están probablemente  extinguidos en gran 
parte del Atlántico oriental, particularmente en la zona de África Occidental (Robillard y 
Seret 2006, Harrison y Dulvy 2014).  Un análisis reciente por hábitat, arrojó que una 
cuarta parte de los condrictios de las plataformas costeras y continentales (26,3%, n= 
127 de 482) y casi la mitad de las especies neríticas y epipelágicas (43,6%, n= 17 de 
39) se encuentran amenazadas (Dulvy et al. 2014). Estos autores además advierten 
que las especies costeras, de plataforma y las pelágicas, de más de 1 m de longitud 
total, tienen más del 50% de probabilidad de pasar a incluirse en la categoría de 
amenazadas. Por otro lado las especies de aguas profundas de tamaño similar poseen 
sólo el 12% de probabilidad a pesar de ser más vulnerables a la sobrepesca por su 
crecimiento lento y baja tasa de reproducción (Garcia et al. 2008, Simpfendorfer y 
Kyne 2009). Cabe aclarar que estas últimas están menos amenazadas porque son 
inaccesibles para la mayoría de las pesquerías (Dulvy et al. 2014).  
 Para poder constatar el éxito de los instrumentos legales (nacionales, 
regionales e internacionales) para la conservación de determinadas especies de 
condrictios se requieren largos períodos de tiempo, que van más allá de los tiempos 
generacionales de las especies (Ward-Paige et al. 2012). Dado que la mayoría de los 
elasmobranquios tienen baja tasa de reproducción y numerosos tienen poblaciones 
mermadas o con sus stocks colapsados, una recuperación exitosa puede requerir la 
restricción total de la pesca, a través de una moratoria y/o a la mitigación de las 
capturas incidentales (Caddy y Agnew 2004, Godin y Worm 2010). Para reducir la 
mortalidad por pesca se utilizan diversas herramientas de gestión de pesquerías 
tradicionales, incluidas las cuotas, el total admisible de captura, las restricciones de 
tamaño, los límites de esfuerzo, las restricciones de equipo, los cierres de temporada 
(Ferretti et al. 2010) y áreas de veda temporales (Ward-Paige et al. 2012). Numerosos 
gobiernos carecen de los recursos, la experiencia y la voluntad política necesaria para 
manejar eficazmente a tiburones y rayas, con pocas excepciones, como Australia y 
Estados Unidos (Veitch et al. 2012).  
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Varias de las poblaciones de elasmobranquios que recuperaron sus niveles de 
abundancia, registraron el mayor incremento en tallas pequeñas o moderadas, ligado 
a la declinación de las poblaciones de sus predadores, los grandes tiburones (Ward-
Paige et al. 2012). Sólo en un cuarto de ellas, se registró un incremento debido a la 
efectividad de las medidas de manejo y a la reducción de la mortalidad por causa de 
cambios en la especie objetivo o demandas de mercado. Por ejemplo, en el caso del 
tiburón Mustelus antarcticus en el sur de Australia, si bien la abundancia ha sido 
reducida, las tasas de captura han alcanzado niveles estables, cerca del máximo 
rendimiento sostenible (Walker 1998, Pribac et al. 2005)(Pribac et al. 2005, Walker 
2007). En el 2009 en el sudeste de Estados Unidos, se declaró la sobrepesca de la 
población de Sphyrna lewini, que  actualmente comenzó a mostrar signos de 
recuperación en respuesta a la implementación de un plan de manejo que incluyó 
cuotas y límites de captura por viaje de pesca (Miller et al. 2013). En las costas de 
California, la restricción en el tipo de redes y la eliminación de redes agalleras, 
lograron incrementar las poblaciones locales de G. galeus y Triakis semifasciata 
(Pondella y Allen 2008). En la Argentina, las primeras acciones de manejo de 
condrictios se remontan a principios de la década del ’60 con medidas de protección 
para el cazón, mediante una veda por etapas, que comenzaba en Mar del Plata a 
principios de la primavera y culminaba en verano en Patagonia, con excepción del 
Golfo San Matías, que se suspendió en la década siguiente de manera arbitraria y sin 
evaluación pertinente (Chiaramonte 2015). 
El estado de conservación de los ecosistemas del Atlántico Sudoccidental 
(ASO) es una  preocupación entre los conservacionistas y biólogos pesqueros desde 
hace varios años (Lucifora et al. 2011), debido principalmente al aumento del esfuerzo 
pesquero industrial (108 % entre 1990 y 1995) (Campagna et al. 2007) y ser una de 
las pesquerías emergentes más elevadas del mundo (Tyedmers et al. 2005). La mayor 
parte de este esfuerzo (85%), corresponde a la pesca de arrastre demersal (Cousseau 
y Perrotta 2000), una de las prácticas de pesca más perjudiciales y no selectivas 
(Kaiser et al. 2002, Thrush y Dayton 2002, Crowder et al. 2008). Desde fines de la 
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década del 90’ se ha registrado una disminución en las poblaciones de peces 
cartilaginosos y óseos (Chiaramonte 1998, Cordo 2004, Massa et al. 2004, Wöhler et 
al. 2004), incluyendo el colapso de la merluza (Merluccius hubbsi), la especie 
comercial más importante de Argentina (Aubone et al. 2004, Bezzi et al. 2004). Las 
capturas de condrictios durante el período 2000-2012 en la región del ASO, ocuparon 
el cuarto lugar de importancia mundial, con aproximadamente un promedio anual de 
82.000 toneladas desembarcadas (Bernasconi y Navarro 2014). 
La sobrepesca en el ASO ha producido un impacto a nivel ecosistémico, 
afectando la red trófica, desde los niveles superiores a los más bajos (Jaureguizar y 
Milessi 2008). Estos análisis indican la conveniencia de cambiar el clásico manejo a 
nivel poblacional y pensar en un plan de conservación y restauración de todo el 
ecosistema teniendo en cuenta sus propiedades, servicios y funciones (Campagna et 
al. 2008).  
Las principales amenazas para la conservación de los condrictios de la 
Plataforma Continental Argentina están relacionadas con la pesca no regulada (directa 
e indirecta), tanto comercial, como artesanal y recreativa (Chiaramonte y Di Giácomo 
2008). 
Las áreas con capturas más elevadas de condrictios, en el Mar Argentino, 
coinciden con las de más alta diversidad del grupo, colocando a estas zonas en riesgo 
directo por la práctica de la pesca industrial de arrastre (Lucifora et al. 2011). Esta 
afirmación está sustentada en el decrecimiento de cerca del 50% de la biomasa 
estimada de varias especies (pez gallo Callorhinchus callorhynchus, pez guitarra 
Zapteryx brevirostris, pez guitarra brasilero R. horkelii, raya eléctrica Discopyge 
tschudii, tiburón espinoso S. acanthias, raya a lunares Atlantoraja castelnaui, raya 
ojona Atlantoraja cyclophora y las rayas de arena del género Psammobatis así como 
por el aumento del esfuerzo pesquero sobre los condrictios registrado entre 1991 y 
1998, por parte de la flota de arrastre industrial (Massa et al. 2004). La disminución de 
múltiples poblaciones de peces cartilaginosos y óseos (Lucifora 2003, Aubone et al. 
2004, Bezzi et al. 2004, Cordo 2004, Massa et al. 2004, Wöhler et al. 2004) y la 
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aparición del efecto de cascada trófica (Pauly D. et al. 1998, Essington et al. 2006, 
Jaureguizar y Milessi 2008) son las consecuencias evidentes de que todo el 
ecosistema del ASO ha sido afectado con diferentes niveles de impacto por la pesca 
industrial (Lucifora et al. 2011). 
Si bien en nuestro país se han elaborado numerosos trabajos sobre taxonomía, 
distribución y biología de condrictios (ver PAN-Tiburones), hasta hace pocos años 
fueron escasas las contribuciones tanto de la problemática pesquera (Chiaramonte 
2001, 2015) como de la conservación de este grupo (Lucifora 2003, Menni et al. 2010, 
Lucifora et al. 2011). Cabe aclarar como excepción el trabajo precursor sobre 
evaluación puntual de la población de pez gallo del Golfo San Matías (Di Giácomo y 
Perier 1991). 
Retomando el concepto que las especies más amenazadas se encuentran a 
menos de 200 m de profundidad, en especial en los Océanos Atlántico, Índico y 
Pacífico Central, el riesgo de extinción es mayor en las especies de mayor tamaño, de 
aguas poco profundas y con rangos acotados e independencia filogenética (Ferretti et 
al. 2010). Las especies neríticas y epipelágicas de tiburones oceánicos amenazados 
se distribuyen en todos los océanos del mundo y se reconocen al menos siete puntos 
sensibles (hotspots) costeros del mundo entre los cuales podemos citar a la 
Plataforma Patagónica (Dulvy et al. 2014). Paralelamente, el ASO, incluyendo todo el 
Mar Argentino, es uno de los puntos sensibles con el mayor número de especies de 
condrictios amenazados de aguas profundas del mundo  (Dulvy et al. 2014) (Fig. 1.1).  
Por todo esto y teniendo en cuenta el estado de conservación, el conocimiento y el 
endemismo por zona de pesca de FAO, el ASO   
ocupa  séptimo lugar en una lista que incluye 19 sitios (Dulvy et al. 2014). Estos 
autores dividen el planeta en cinco categorías teniendo en cuenta el número de 
especies amenazadas y en el Mar Argentino se determinaron cuatro de ellas: el Río de 
la Plata (28-30), el área de la Provincia de Buenos Aires hasta el talud 
aproximadamente (20-27), la zona entre el sur de la Provincia de Buenos Aires y 
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Puerto San Julián (Santa Cruz) y hasta las cercanías del talud (12-9) y al sur de esta 
última abarcando el resto de la plataforma Argentina (6-9) (Fig. 1.1).  
 En el Mar Argentino y zonas adyacentes se han registrado 55 especies de 
tiburones, entre 46 y 50 de rayas, y dos de holocéfalos (Menni y Lucifora 2007, 
Figueroa 2011). El 85,6% (89 de 104) de las especies de condrictios descriptas para la 
Argentina han sido evaluadas por la IUCN (Tabla 1.1) y se determinó que un 6,7% 
está En Peligro Crítico y En Peligro; un  28,1% son Vulnerables, el 13,5% está Casi 
Amenazada; un 13,5% es de Preocupación menor y el 31,5% resultó con Datos 
Insuficientes. Particularmente los tiburones fueron categorizados como Vulnerable el 
33,3%, con Datos Insuficientes el 22,2%;  Casi Amenazada el 20%; 4 especies son de 
Preocupación Menor (8,9%); otras 4 se hallan En Peligro (8,9%) mientras que 
Mustelus fasciatus, G. galeus y C. taurus se encuentran En Peligro Crítico (6,7%). El 
41,9% de los batoideos evaluados poseen Datos Insuficientes; el 23,3% se clasifican 
como Vulnerable; el 9,3% está Casi Amenazado; el 14% presentan Preocupación 
Menor; el 4,7% se halla En Peligro y 7% En Peligro Crítico (P. pectinata, R. horkelii y 
Gymnura altavela). Tanto el pez gallo C. callorynchus como la quimera Hydrolagus cf. 
































Distribución poblacional Año 
Subclase: Elasmobranchii. Superorden: Selachimorpha 
Sphyrnidae Sphyrna lewini Tiburón martillo EP Desconocida VU Decreciente Argentina; Brasil; Uruguay 2007 
Carcharhinidae 
Carcharhinus signatus Tiburón de hocico corto VU Decreciente NE NE NE NE 
Carcharhinus longimanus Tiburón oceánico VU Decreciente NE NE NE NE 
Carcharhinus obscurus Tiburón arenero VU Decreciente NE NE NE NE 
Carcharhinus plumbeus Tiburón pardo VU Decreciente NE NE NE NE 
Sphyrnidae 
Sphyrna tudes Tiburón martillo VU Decreciente NE NE NE NE 
Sphyrna zygaena Tiburón martillo VU Decreciente NE NE NE NE 
Triakidae Galeorhinus galeus Cazón, tiburón vitamínico VU Decreciente EPC Decreciente Argentina; Brasil; Uruguay 2006 
Alopiidae 
Alopias superciliosus Zorro ojón VU Decreciente NE NE NE NE 
Alopias vulpinus Tiburón zorro VU Decreciente NE NE NE NE 
Cetorhinidae Cetorhinus maximus Tiburón peregrino VU Decreciente NE NE NE NE 
Lamnidae 
Carcharodon carcharias Tiburón blanco VU Desconocida NE NE NE NE 
Isurus oxyrinchus Mako VU Decreciente NE NE NE NE 
Lamna nasus Tiburón sardinero VU Decreciente NE NE NE NE 
Odontaspididae Carcharias taurus Escalandrún VU Desconocida EPC Decreciente Argentina; Brasil; Uruguay 2007 
Squalidae Squalus acanthias Tiburón espinoso VU Decreciente VU Decreciente Chile 2006 
Carcharhinidae 




Carcharhinus brachyurus Tiburón cobrizo, bacota CA Desconocida NE NE NE NE 
Carcharhinus brevipinna Tiburón aleta negra CA Desconocida NE NE NE NE 
Carcharhinus falciformis Tiburón sedoso CA Decreciente NE NE NE NE 
Galeocerdo cuvierii Tiburón tigre CA Desconocida NE NE NE NE 
Prionace glauca Tiburón azul CA Desconocida NE NE NE NE 
Carcharhinus leucas Tiburón toro CA Desconocida NE NE NE NE 
Triakidae Mustelus canis Cazón, gatuzo CA Desconocida NE NE NE NE 
Hexanchidae 
Heptranchias perlo Tiburón de 7 branquias CA Desconocida NE NE NE NE 
Hexanchus griseus Tiburón gris CA Desconocida NE NE NE NE 
Carcharhinidae 
Carcharhinus isodon Tiburón de noche PM Desconocida DD Desconocida Brasil 2009 
Rhizoprionodon porosus Tiburón hocicudo caribeño PM Estable NE NE NE NE 
Dalatiidae Squaliolus laticaudus Tiburón pigmeo espinoso PM Desconocida NE NE NE NE 
Somniosidae Centroscymnus owstonii Sapata espinuda PM Desconocida NE NE NE NE 
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Distribución poblacional Año 
Subclase: Elasmobranchii. Superorden: Selachimorpha 
Etmopteridae 
Etmopterus bigelowi Tiburón linterna PM Desconocida NE NE NE NE 
Centroscyllium fabricii No tiene PM Desconocida NE NE NE NE 
Etmopterus gracilispinis Tollo lucero bandoneado PM Desconocida NE NE NE NE 
Etmopterus lucifer Tiburón linterna PM Desconocida NE NE NE NE 
Etmopterus pusillus Tollo lucero liso PM Desconocida NE NE NE NE 
Carcharhinidae 
Carcharhinus porosus Tiburón poroso DD Desconocida VU Desconocida Brasil 2006 
Rhizoprionodon lalandii Tiburón hocicudo DD Desconocida NE NE NE 2004 




Tollo rabo claro DD Desconocida NE NE NE NE 
Echinorhinidae Echinorhinus brucus Tiburón de hebillas DD Desconocida NE NE NE NE 
Somniosidae 
Somniosus antarcticus Tiburón dormilón DD Desconocida NE NE NE NE 
Zameus squamulosus Bruja boca chica DD Desconocida NE NE NE NE 
Squalidae 
Squalus cubensis Cazón cubano DD Desconocida NE NE NE NE 
Squalus mitsukurii Galludo, espinilla DD Desconocida NE NE NE NE 




Tiburón dormilón NE NE NE NE NE NE 
Triakidae 
Mustelus fasciatus Cazón, gatuzo NCG NCG EPC Decreciente Argentina; Brasil; Uruguay 2004 
Mustelus schmitti Cazón, gatuzo NCG NCG EP Decreciente Argentina; Brasil; Uruguay 2006 
Squatinidae 
Squatina argentina Pez ángel NCG NCG EP Decreciente Argentina; Brasil; Uruguay 2006 
Squatina guggenheim Pez ángel NCG NCG EP Decreciente Argentina; Brasil; Uruguay 2007 
Squatina occulta Pez ángel NCG NCG EP Decreciente Argentina; Brasil; Uruguay 2007 
Scyliorhinidae 
Schroederichthys bivius Pintarroja NCG NCG DD Desconocida Argentina; Brasil; Chile; Uruguay 2005 
Scyliorhinus besnardi Pintarroja NCG NCG DD Desconocida Argentina; Brasil; Uruguay 2004 
Etmopteridae Centroscyllium granulatum Tollo lucero NCG NCG DD Desconocida Chile 2004 
Subclase: Elasmobranchii. Superorden: Batoidea 
Pristidae Pristis pectinata Pez sierra EPC Decreciente** NE NE NE NE 
Gymnuridae Gymnura altavela Raya mariposa VU Decreciente EPC Decreciente Argentina; Brasil; Uruguay 2007 
Narcinidae Discopyge castelloi Torpedo alargado NE NE NE NE NE NE 
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Distribución poblacional Año 
Subclase: Elasmobranchii. Superorden: Batoidea 
Myliobatidae 
Manta birostris Manta gigante VU Decreciente NE NE NE NE 
Rhinoptera bonasus Chucho CA Desconocida NE NE NE NE 
Mobula hypostoma Manta DD Desconocida NE NE NE NE 
Myliobatis freminvilleii Chucho toro DD Desconocida NE NE NE NE 
Myliobatis goodei Chucho amarillo DD Desconocida NE NE NE NE 
Myliobatis ridens Chucho ñato NE NE NE NE NE NE 
Dasyatidae 
Dasyatis centroura Chucho espinoso PM Desconocida NE NE NE NE 
Pteroplatytrygon violacea Raya látigo violeta PM Desconocida NE NE NE NE 
Dasyatis hypostigma Chucho liso NCG NCG DD Desconocida Brasil 2006 
Rhinobatidae 
Rhinobatos horkelii Guitarra NCG NCG EPC Decreciente Argentina; Brasil 2007 
Zapteryx brevirostris Guitarra chica NCG NCG VU Decreciente Argentina; Brasil; Uruguay 2006 
Torpedinidae Torpedo puelcha Torpedo NCG NCG DD Desconocida Argentina; Brasil; Uruguay 2007 
Narcinidae 
Narcine brasiliensis Torpedo NCG NCG DD Desconocida Argentina; Brasil; Uruguay 2004 




Dipturus argentinensis Raya hocicuda de cola larga NE NE NE NE NE NE 
Atlantoraja castelnaui Raya a lunares NCG NCG EP Decreciente Argentina; Brasil; Uruguay 2007 
Bathyraja griseocauda Raya gris NCG NCG EP Decreciente Argentina; Chile; Is. Malvinas 2007 
Dipturus trachyderma Raya espinuda NCG NCG VU Decreciente Argentina; Brasil; Chile 2007 
Zearaja chilensis Raya hocicuda NCG NCG VU Decreciente 
Argentina; Chile; Is. Malvinas; 
Uruguay 
2007 
Atlantoraja cyclophora Raya ojona NCG NCG VU Decreciente Argentina; Brasil; Uruguay 2009 
Atlantoraja platana Platana NCG NCG VU Decreciente Argentina; Brasil; Uruguay 2007 
Bathyraja albomaculata Raya de lunares NCG NCG VU Desconocida 
Argentina; Chile; Is. Malvinas; 
Uruguay 
2007 
Rioraja agassizi Raya lisa NCG NCG VU Desconocida Argentina; Brasil; Uruguay 2007 
Sympterygia acuta Raya marrón oscuro NCG NCG VU Decreciente Argentina; Brasil; Uruguay 2004 
Sympterygia bonapartii Raya marmorada NCG NCG DD Desconocida Argentina; Brasil; Chile; Uruguay 2004 
Bathyraja cousseauae Raya de aletas juntas NCG NCG CA Decreciente Argentina; Is. Malvinas 2007 
Psammobatis rutrum Rayita sin orlas NCG NCG DD Desconocida Argentina; Brasil; Uruguay 2007 
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Distribución poblacional Año 








Bathyraja macloviana Raya espinosa NCG NCG CA Desconocida 
Argentina; Chile; Is. Malvinas; 
Uruguay 
2007 
Bathyraja multispinis Raya aserrada NCG NCG CA Desconocida 
Argentina; Brasil; Chile; Is. 
Malvinas; Uruguay 
2007 
Bathyraja scaphiops Raya picuda NCG NCG CA Desconocida Argentina; Is. Malvinas 2007 
Amblyraja doellojuradoi Raya erizo NCG NCG PM Desconocida Argentina; Is. Malvinas 
2007 
 
Bathyraja brachyurops Raya cola corta NCG NCG PM Desconocida 
Argentina; Brasil; Chile; Is. 
Malvinas 
2007 
Psammobatis bergi Raya reticulada NCG NCG PM Desconocida Argentina; Brasil; Uruguay 2004 
Psammobatis extenta Rayita con orlas NCG NCG PM Desconocida Argentina; Brasil; Uruguay 2004 
Amblyraja frerichsi Raya NCG NCG DD Desconocida Argentina; Chile; Uruguay 2004 
Amblyraja georgiana Raya estrellada antártica NCG NCG DD 
 
Antártida 2009 
Amblyraja taaf Raya NCG NCG DD Desconocida Antártida 2009 
Bathyraja magellanica Raya atigrada NCG NCG DD Desconocida Argentina; Chile; Is. Malvinas 2007 
Bathyraja meridionalis Raya NCG NCG DD Desconocida 
Argentina; Is. Malvinas;  Georgia y 
Sandwich del Sur 
2009 
Bathyraja papilonifera Raya NCG NCG DD Desconocida Argentina; Is. Malvinas 2007 
Psammobatis lentiginosa Raya lenticulada NCG NCG DD Desconocida Argentina; Brasil; Uruguay 2007 
Psammobatis normani Raya marrón claro NCG NCG DD Desconocida Argentina y Chile 2004 
Psammobatis rudis Raya hocico blanco NCG NCG DD Desconocida Argentina y Chile 2004 
Subclase: Holocephali 
Chimaridae Hydrolagus affinis Quimera PM Desconocida NE NE NE NE 
Callorhinchidae Callorhinchus callorynchus Pez gallo NCG NCG PM Desconocida 
Argentina; Brasil; Chile; Perú; 
Uruguay 
2007 
Tabla 1.1. Estado de conservación según la UICN de las especies de condrictios descriptas para el Mar Argentino. NE: No evaluado. DD: Datos deficientes. PM: 
Preocupación menor. CA: Casi amenazado. VU: Vulnerable. EP: En peligro. EPC: En peligro  crítico. **especie probablemente extinta en el Río de la Plata.  NCG: no 
categorizada globalmente. 
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 Con respecto a la tendencia poblacional de las 89 especies de condrictios 
evaluadas el 60,7% muestra una tendencia desconocida; el 37,1% está declinando y 
sólo el 2,2% se halla estable. El 34,8% de las especies evaluadas corresponden a 
poblaciones exclusivas del ASO, Argentina o Antártida, mientras que el 41,6% de las 
especies sólo poseen un análisis a escala global. De las poblaciones exclusivas del 
ASO (compartidas con Brasil y Uruguay) el 20% se encuentran En Peligro Crítico y su 
tendencia poblacional es en declinación; el 20% está En Peligro y la tendencia 
poblacional es desconocida; el 28% se clasifica como Vulnerable con una población en 
declinación; el 8% es de Preocupación Menor con tendencia desconocida y el 24% 
presentan Datos Insuficientes con tendencia poblacional desconocida, donde también 
se incluyen las cuatro especies exclusivas de la Antártida, mientras que las dos 
especies exclusivas de Argentina y de las Islas Malvinas están Casi Amenazadas con 
una tendencia poblacional en declinación. Si bien el 28% de las poblaciones posee 
una tendencia negativa, el elevado porcentaje de especies aún clasificadas como 
Datos Deficientes sumado a la antigüedad de estas evaluaciones, tornan urgente una 
nueva evaluación de la Lista Roja de los condrictios del ASO a nivel regional.    
 
Pesca de condrictios en la Argentina 
En la plataforma continental argentina no se practica la pesca dirigida a 
condrictios, sin embargo varias especies son extraídas como fauna acompañante en la 
pesca de arrastre o como especies objetivo de la pesca variada 
En el período 2000-2010 se registraron los mayores desembarcos mundiales 
de condrictios, con un promedio anual de 800 mil toneladas, mientras que entre 1970’ 
y 1990’ el promedio anual fue de 560 mil, 630 mil y 780 mil toneladas, 
respectivamente. La Argentina también acompañó este incremento (Fig. 1.2), ya que 
las   estadísticas de FAO, señalan que durante la década del 70 la Argentina ocupaba 
el lugar 16 entre los países que informaban desembarques de condrictios, 
posteriormente en la década del 80, el decimosegundo y el noveno lugar en los 90. En 
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la última década, los principales países que capturaron condrictios fueron Indonesia, 
India, España, Taiwán y Argentina que ocupó el quinto lugar, con un promedio anual 
de 38 mil toneladas en el período 2000-2012 (Tabla 1.1) y duplicó su explotación (de 
2,2 al 4,4 %), en el conjunto de países que declaran condrictios a FAO en los últimos 
20 años (Bernasconi y Navarro 2014).  
 
 Figura 1.2. Desembarques mundiales de condrictios y de Argentina reportados por la FAO 
(1950-2012).  
 
Es evidente que Argentina es actualmente un importante actor en el mercado 
mundial de comercio de condrictios, tanto por los volúmenes de captura como por los 
de exportación. Hong Kong es el principal mercado mundial de aleta de tiburón (Clarke 
2004, Clarke et al. 2006a, 2006b) que reportó en 2011 una importación de aletas 
(tiburones y rayas sin discriminar) desde la Argentina, de 190.538 toneladas, lo que 
representó el 2% de la importación mundial de aletas. Durante 1999 y 2009 Argentina 
fue responsable del 4,3% de la captura mundial de condrictios, con un promedio de 
35.045 toneladas (Dulvy et al. 2014) (Fig. 1.1). Cabe mencionar que el aleteo es una 
práctica que está prohibida por resolución del Consejo Federal Pesquero en Argentina 
(ver Tabla 1.4) y no ha sido registrada.  
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Desde la década del 30, los desembarques de condrictios declarados crecieron 
lentamente hasta el período 1976–1984, cuando se presentó una declinación 
importante, para luego remontar rápidamente, llegando a duplicar los valores históricos 
a fines de la década del ’90, alcanzando un pico máximo en 2007, cuando se 
reportaron 44.036 t (Fig. 1.3). Posteriormente los desembarques declarados 
decayeron hasta las 25.000 t, reflejando las caídas de los desembarques de rayas, del 
tiburón gatuzo y de pez ángel, provenientes de las flotas costeras y de rada 
(Chiaramonte 2015).  
Figura 1.3. Desembarques de condrictios declarados en Argentina entre 1984 y 2014.  
 
Actualmente, la especie comercial más importante de la Argentina es el gatuzo, 
Mustelus schmitti, capturado principalmente por la flota costera de la Provincia de 
Buenos. Aires en la modalidad de pesca variada con redes de arrastre de fondo 
(Cousseau y Perrotta 2000), o en pesca de enmalle de fondo (Chiaramonte 1998, 
2015). Entre los tiburones, son o han sido especie objetivo de la captura comercial el 
grupo de los peces ángel (Squatina argentina, Squatina guggenheim y Squatina 
occulta), el espinillo (S. acanthias), el gatuzo (M. schmitti), el cazón (G. galeus), la 
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bacota (Carcharhinus brachyurus), el escalandrún (C. taurus) y el gatopardo 
(Notorynchus cepedianus) (Chiaramonte 2015). Entre las rayas, las principales 
especies costeras son la raya de círculos u ojona (A. cyclophora), la raya pintada (A. 
castelnaui), la raya lisa (Rioraja agassizi), la raya marmorada (Sympterygia bonapartii) 
y la raya marrón oscuro (Sympterygia acuta) (Perez Comesaña et al. 2011), mientras 
que la raya hocicuda (Zearaja chilensis) y las del género (Bathyraja) son las más 
explotadas en pesquerías de altura (Chiaramonte 2015). Entre los holocéfalos 
podemos citar al pez gallo como uno de los principales condrictios explotados 
comercialmente en las pesquerías de arrastre argentina y del Golfo San Matías en 
particular (Di Giácomo y Perier 1991, Sanchez et al. 2011, 2012).  
Argentina ocupa el primer lugar entre los estados que declararon 
desembarques ante la FAO de M. schmitti (8.092,7 t), Squatina sp. (4.088,8 t) y C. 
callorynchus (1.718,3 t) entre el 2000 y 2012. A su vez, es uno de los principales 
países que desembarcan ejemplares de G. galeus (108,6 t) ocupando el séptimo lugar, 
así como ejemplares de la familia Rajidae (20.361,4 t), ocupando el tercer lugar a nivel 
mundial para (Bernasconi y Navarro 2014). Es interesante destacar que son escasos 
en Argentina los estudios pertinentes para evaluar la sustentabilidad de estas 
poblaciones teniendo en cuenta los volúmenes de captura de las últimas décadas 
(Cortés 2007). Además, cabe mencionar que los valores reportados subestiman la 
mortalidad total de condrictios, por lo que deben  considerarse sólo como indicadores 
de tendencia (Bonfil 1994, Clarke et al. 2006b, Worm et al. 2013). Las toneladas 
totales de desembarques reportadas por la FAO no incluyen la captura ilegal no 
declarada y no reglamentada, ni los descartes a bordo de los buques. Para mejorar la 
calidad de la información y obtener datos que se aproximen a la realidad, los 
desembarques declarados deberían complementarse con otras fuentes de información 
como los programas de observadores a bordo y los datos del comercio internacional y 
local de estas especies (Clarke et al. 2006b, Hareide et al. 2007, Worm et al. 2013). 
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A pesar  que, durante los últimos años, en la estadística pesquera nacional de 
la Subsecretaría de Pesca y Acuicultura, se ha incrementado a 36 el número de 
categorías de condrictios a declarar (Bernasconi y Navarro 2014), hasta el 2014 aún 
persistía la categoría “Tiburones nep” (tiburones no específicos) que representa más 
del 90% de los tiburones desembarcados (excluyendo a los tiburones ángel) 
(Chiaramonte 2015).  
En el sector patagónico, particularmente, en el Golfo San Jorge (Chubut y 
Santa Cruz) se desarrollan las pesquerías industriales de merluza común (M. hubbsi) y 
de langostino patagónico (Pleoticus muelleri), en la que se registraron  23 especies de 
condrictios como fauna acompañante. Si bien se ha señalado que existe un 
“aprovechamiento integral de los taxones” de la flota fresquera de altura que opera 
sobre merluza en el Golfo San Jorge (Bovcon et al. 2013), doce especies de 
condrictios son descartadas en más de un 70%, 4 entre 40 y 70% y sólo 3 especies en 
menos del 20% (Tabla 1.2). 
Tabla 1.2. Ranking de los primeros 20 países que desembarcaron condrictios por décadas.  
 
 
Es interesante destacar que la pesca de langostino es la de gran importancia 
económica en el Golfo San Jorge y una de las pesquerías de crustáceos de mayor 
relevancia en América del Sur (Boschi 1997, Cedrola et al. 2012). En esta pesquería 
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se descartan la mayoría de los taxones, el 100% para 13 especies de condrictios, 75% 
para el tiburón azul (P. glauca), 84% para el pez gallo C. callorynchus  y no existen 
datos para el resto de las especies (Góngora et al. 2009, Góngora et al. 2012, Bovcon 
et al. 2013) (Tabla 1.3). Según Cedrola et al. (2012) en el 2003 S. acanthias y 
Schroederichthys bivius han sido señaladas como las especies más frecuentes de la 
pesquería de langostino con 30,5 t y 22,6 t respectivamente y representan al 0,15% de 
la captura total. Por otra parte se advierte que la abundancia de S. bivius disminuyó 
entre 1997 y 2001, estos resultados, señalan a la pesquería del langostino patagónico 
como una potencial amenaza para S. bivius (Cedrola et al. 2012). A esto último debe 
sumarse la pérdida de áreas de reproducción para S. bivius registrada al sur del golfo 
en la Ría Deseado en los últimos 30 años (Chiaramonte 2005). 
En el Golfo San Matías (Río Negro) la merluza común (M. hubbsi) es la especie 
blanco de la pesquería de arrastre y los condrictios son capturados como fauna 
acompañante (o by-catch) (Di Giácomo y Perier 1991, Perier et al. 2011). Desde el 
inicio de la pesquería en 1971 el pez gallo fue la especie de condrictio más 
desembarcada por la flota de arrastre. Dentro del grupo de tiburones se encuentran el 
gatuzo, el cazón y el pez ángel (S. guggenheim) y desde 1996 se incorporan a los 
desembarques comerciales las rayas de la familia Rajidae (Coller 2012). A partir del 
año 1999 los volúmenes capturados de rayas superaron a los volúmenes capturados 
(de 343 t) del conjunto de tiburones, (Coller 2012). Antes del 1996 el pez gallo y el 
gatuzo registraban los valores más altos, comparados con el resto de los peces 
cartilaginosos. Al año siguiente las rayas superan al gatuzo, ocupando el segundo 
lugar después del pez gallo, el cual históricamente fue la especie  más capturada en el 
golfo. Coller (2012) registró un total de 19 t de peces cartilaginosos al analizar las 
capturas de las lanchas artesanales y los barcos de rada ría del golfo entre 2004 y 
2006. En el mismo período el gatuzo (8 t) fue la especie más capturada en 2004 
mientras que las rayas, principalmente A. platana, lo fueron en el 2005 (3,6 t). 
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Tabla 1.3.  Lista de especies de condrictios  según su abundancia y porcentaje de descarte en 
las pesquerías de merluza y langostino en el Golfo San Jorge. Fuente: Bovcon et al. (2013) y 
Góngora et al. (2009). 
 
Normativa y manejo pesquero de condrictios en Argentina 
 
Las iniciativas de manejo y conservación exitosas requieren la evaluación de 
tasas de mortalidad aceptable y el establecimiento de los plazos necesarios para la 
recuperación de los stocks (Ward-Paige et al. 2012). Por lo tanto cuando se 
establecen planes de manejo específicos, teniendo en cuenta las características de 
historia de vida, el impacto de la explotación pesquera y de otros factores 
antropogénicos, y la abundancia de las poblaciones de las especies que serán 
incluidas en los planes de manejo (Dulvy et al. 2014) es importante conocer el 
potencial de recuperación de las especies.  
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La Argentina es parte de los tratados internacionales CITES y CMS, donde 
algunas de las especies capturadas en nuestro país están incluidas en los Apéndices, 
que establecen recomendaciones, controles y restricciones para el comercio 
(Bernasconi y Navarro 2014). Las primeras especies de elasmobranquios ingresaron a 
la lista de Apéndices de CITES en el año 2003, en la actualidad, la lista incluye 18 
especies (http://www.cites.org/prog/shark), tres de ellas, el tiburón peregrino (C. 
maximus), el tiburón sardinero (L. nasus) y el tiburón martillo (Sphyrna zygaena), han 
sido registradas en el Mar Argentino, e incorporadas en el Apéndice II 
(comercialización estrictamente controlada). Los tiburones sardinero y martillo han sido 
incluidos recientemente y a partir de septiembre del 2014 la comercialización 
internacional de cualquier producto proveniente de estas especies debe ir 
acompañado por la certificación de CITES que confirme que han sido capturados 
legalmente y en forma sustentable (Mundy-Taylor y Crook 2013, 
http://www.cites.org/prog/shark). Por lo tanto, es fundamental la correcta identificación 
de estas especies y contar con información actualizada sobre los registros, capturas y 
comercio para poder evaluar la influencia de las pesquerías en el estado de 
conservación de las poblaciones. Por otro lado, en los Apéndices de CMS también 
están incluidas estas tres especies y además el tiburón mako (Isurus oxyrinchus) y el 
tiburón espinoso (S. acanthias) (http://www.cms.int/), para este último se ha evaluado 
la captura y los índices de abundancia para el Mar Argentino. Actualmente esta 
especie no es de interés comercial y sólo aparece como captura incidental en las 
pesquerías de merluza común, merluza de cola y polaca (Waessle 2007, 2010, 
Waessle y Cortés 2011). Las flotas fresquera, congeladora y factoría (convencional y 
surimera) son las que registran capturas de S. acanthias con descarte total (Waessle 
2010). Entre el año 2006 y 2013 se desembarcaron 166,1 toneladas del tiburón 
espinoso gracias a la apertura específica en la estadística pesquera en el inicio de ese 
período (Sanchez et al. 2012, Bernasconi y Navarro 2014).  
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Con respecto al tiburón sardinero, al no ser desembarcado por la flota 
comercial, el registro de la captura, distribución y estructura de tallas se realiza a partir 
de la información que aportan los observadores a bordo. A su vez, su captura en las 
flotas arrastreras congeladoras, factoría y surimeras es incidental descartándose todos 
los ejemplares (Waessle 2007, Waessle y Cortés 2011).  
Si bien desde el año 2008 se creó una apertura específica de las estadísticas 
pesqueras para declarar los desembarques de L. nasus, C. maximus y S. zygaena, 
llama la atención que no se hayan reportado desembarques de estas especies 
(Bernasconi y Navarro 2014). En realidad no es un fenómeno ajeno a la administración 
pesquera, le corresponde saber en qué parte de la proceso se interrumpe la 
información o si la misma es registrada por el barco que produce la captura. La 
administración nacional y sus respectivas autoridades de aplicación tienen todos los 
mecanismos para poder explicar la ausencia de información, que genera un vacío 
estadístico importante, a la hora de manejar estas especies. 
A partir de 2009 se ha puesto en marcha en la Argentina el PAN-Tiburones, 
cuyos objetivos son garantizar capturas sostenibles de la pesca directa e indirecta, 
prestando especial atención a las poblaciones amenazadas, determinar áreas críticas, 
aplicar estrategias de  captura compatibles con los principios de la sustentabilidad y la 
utilización económica racional a largo plazo; proteger la biodiversidad, la función y 
estructura del ecosistema. Las estrategias planteadas consisten en facilitar y alentar la 
investigación de especies poco conocidas y establecer controles del esfuerzo de 
pesca ejercido sobre este recurso. Por otra parte es fundamental una mayor 
coordinación entre organizaciones nacionales, gubernamentales y no 
gubernamentales e instituciones científicas, para poder plasmar con éxito los objetivos 
de conservación del PAN. Cabe aclarar que el PAN no cuenta con financiación 
específica para llevar adelante acciones determinadas más allá de las referidas a la 
organización puntual de talleres de discusión entre los especialistas del tema o 
capacitaciones puntuales. 
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La normativa Argentina para la protección de los condrictios puede ocasionar 
impactos directos o indirectos sobre el grupo (Tabla 4). Lamentablemente la mayoría 
de estos impactos y las consecuencias de las acciones que se desprenden de la 
normativa aún no han sido evaluadas. Una de las medidas efectivas de conservación 
es la protección permanente de una vasta zona de cría de tiburones de la pesca de 
arrastre industrial en la zona de El Rincón (Provincia de Buenos Aires). Es interesante 
destacar que la mayoría de las medidas están restringidas o son aplicadas únicamente 
en la Provincia de Buenos Aires como es el caso de la Disposición 217/07, para pesca 
deportiva (analizada en detalle en el Cap. V). Por otra parte más allá de las normativas 
en sí, su efectividad en la práctica dependerá de un debido control y fiscalización. 
Se han establecido medidas de manejo como Capturas Máximas Permisibles 
(CMP) anuales, dentro del marco de la Comisión Técnica del Frente Marítimo 
(CTMFM) (Resol. CTMFM n°07/2013, n°10/2013, n°11/2013) y áreas de veda 
temporales, con el propósito de proteger las agregaciones reproductivas y zonas de 
cría (veda del Rincón: Resol. CFP n°27/2009, n°2/2010; veda bonaerense: Resol. 
CTMFM n°15/2013 y DPP n°06/2013). A su vez, se establecieron medidas de manejo 
para la pesca incidental de condrictios, determinando un límite máximo de 
desembarque por marea, la prohibición de la pesca dirigida a condrictios, la prohibición 
de la práctica de “aleteo” y del uso de “bicheros” (Res. CFP n°4/2013 y n°7/2013) 
(Bernasconi. y Navarro 2014). 
También se han incorporado las acciones propuestas en el PAN-Tiburones en 
las medidas de manejo de pesquerías de otras especies (la merluza negra Res. CFP 
nº 21/2012; la merluza de cola Res. CFP nº 22/2012 y polaca Res. CFP nº 23/2012). 
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Tabla 1.4. Normativa vinculada a la pesca para la protección de condrictios en la Argentina. 


































La Resolución del Consejo Federal Pesquero (CFP) n°4/2013 establece que los 
buques pesqueros que capturen tiburones vivos de talla mayor a 1,6 metros de 
longitud total, deben ser devueltos al mar en forma inmediata, en tanto que los 
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ejemplares de esa talla que lleguen muertos a la cubierta del buque, deben ser 
congelados a bordo y transportados al instituto de investigación más próximo al puerto 
de desembarque. Lamentablemente esta resolución fue sólo diseñada para tiburones 
de gran porte y no protege las poblaciones de cazón G. galeus, de gatuzo M. schimitti, 
de tiburón espinoso S. acanthias y de pez ángel S. guggenheim. (Tabla 1.3).  
 
Árbol de problema y de objetivos como herramienta de análisis para la 
conservación de los tiburones del Mar Argentino 
 
Cuando los problemas en materia de conservación de la biodiversidad no son 
suficientemente simples u obvios de manera que permitan una exposición clara, una 
forma de abordaje es el análisis de problemas presentado en forma de árbol (Bibby y 
Alder 2003).  
Esta es una herramienta metodológica para la identificación de causas y 
efectos, presenta una estructura general que consiste en mostrar un panorama de la 
situación presente, señala vínculos entre diferentes aspectos, permite identificar los 
problemas de mayor importancia desde el punto de vista de los principales actores e 
identificar las relaciones causa – efecto (Bibby y Alder 2003). 
Mediante la construcción de un árbol de objetivos se propone una forma de 
abordaje presentando problemas menores con sus respectivas soluciones. En el árbol 
de problemas se vinculan los problemas en una relación causa-efecto que se convierte 
posteriormente, en el árbol de objetivos en una relación medios-fin. Comenzando con 
el problema inicial que aparece en el centro del árbol de problemas y se reformula 
cada problema con una declaración positiva  o sea un objetivo a cumplir. 
A la hora de armar la estructura del árbol las causas esenciales y directas del 
problema se ubican debajo del problema definido (raíces). Los efectos o 
manifestaciones se ubican sobre el problema central (copa o frutos). Las relaciones 
causales pueden valorarse verificando si el árbol responde a las preguntas “¿Qué 
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pasa si la supuesta causa desaparece?” en sentido ascendente (efectos) y “¿Por qué 
ocurre este supuesto efecto?” en sentido descendente (causas) (Granizo et al. 2006). 
Un árbol de este tipo permite identificar y visualizar las raíces de un problema 
determinado y de esa manera poder planificar sus potenciales soluciones. Estas a su 
vez van a estar, en algún punto, relacionadas con actores concretos y reales que 
inciden, de cierta manera, sobre el problema. A veces solo se puede tener acceso a 
una parte del problema y sus actores, pero si es abordada de manera efectiva se 
pueden realizar avances concretos hacia su solución. 
        El principal objetivo de utilizar esta herramienta en el contexto de este trabajo 
es poder visualizar de manera sencilla e integral “el problema” planteado como así 
también aportar posibles soluciones a una parte del mismo. De este modo, 
el árbol toma como problema central la disminución de las poblaciones de tiburones 
del Mar Argentino (tronco) debida principalmente a la falta de una regulación adecuada 
(y/o fiscalización) de la pesca comercial y deportiva (raíz). La pesca 
industrial de arrastre provoca un impacto directo por sobrepesca (o niveles no 
sustentables de explotación) y un impacto indirecto por la degradación del ecosistema. 
Al deterioro físico del hábitat se le debe agregar el deterioro químico, por 
contaminación, así como la merma en la disponibilidad de presas por pesca y 
probablemente por cambio climático. La reducción de presas, junto con el aumento del 
estrés debido al deterioro del hábitat, puede conducir a una disminución en el éxito 
reproductivo de los tiburones con la consecuente disminución de las poblaciones. 
Cabe aclarar que se pretende un abordaje general y nuevos árboles deberán ser 
diseñados para cada especie en particular y así estudiar y analizar cómo se comportan 
específicamente las respectivas poblaciones que existen en el Mar Argentino y que 
tipo de pesquería las afectan, si hay degradación de hábitat por la práctica pesquera o 
por otras fuentes de contaminación. 
Las consecuencias (copa o frutos) de la merma en las poblaciones de tiburones 
del Mar Argentino pueden ser de índole biológico-ecosistémico y social-económico. 
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Con respecto al primero las más notorias son la posible reducción crítica del tamaño 
efectivo poblacional y el efecto de cascada en el Mar Argentino. Esta situación puede 
conducir a volúmenes no viables para su explotación tanto para el desarrollo de una 
pesca dirigida a tiburones en el futuro, mantener la pesca comercial multiespecífica, 
como así  también generar actividades económicas derivadas de la pesca deportiva. 
El caso particular de la pesca artesanal e industrial (Fig. 1.4 y 1.5), presenta 
serios inconvenientes para avanzar y incidir de manera efectiva requiriendo un 
abordaje múltiple que va desde lo técnico hasta lo político, por lo tanto excede los 
alcances de este trabajo, ya que se necesitaría la intervención de varios estamentos 
para el avance en medidas concretas, pero de todos modos el problema está 
planteado. En cambio, el abordaje del análisis de la pesca deportiva ofrece un 
escenario más sencillo para tratar de incidir de forma efectiva sobre los principales 
actores que son los que generan un impacto directo sobre los tiburones costeros (Fig. 
1.4). 
Este escenario tiene dos abordajes uno dirigido a las normativas y otro hacia 
las prácticas y actitudes de los actores (pescadores recreativos). Con respecto a la 
normativa es interesante destacar que no existe una regulación efectiva sobre la pesca 
recreativa de tiburones costeros con sacrificio en las provincias con litoral marítimo de 
la Argentina. Si bien las ventajas y desventajas de la normativa serán analizadas con 
profundidad en el Capítulo VI, podemos adelantar que una vez detectado el problema, 
se avanzó en la eliminación de la pesca con sacrificio de tiburones costeros de los 
torneos más importantes de Argentina tanto a través de acuerdos con los 
organizadores, como en la creación de nuevas normativas. 
Respecto del abordaje actitudinal se determinó que los pescadores deportivos 
de tiburones costeros con sacrificio no son conscientes del impacto que genera esta 
actividad sobre las poblaciones de tiburones ya que desconocen la vulnerabilidad del 
grupo a una intensa presión de pesca y por otra parte son el principal trofeo de la 
pesca deportiva con sacrificio en la Argentina.  Por una parte es importante aclarar que 
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el abordaje actitudinal trata de erradicar la pesca con sacrificio, más allá de que exista 
o no una normativa, otorgando una regulación indirecta y no formal del recurso ya que 
esta modalidad conduce a las poblaciones de los tiburones costeros de porte mediano 
y grande, a niveles no sustentables en el tiempo (Lucifora 2003, Barbini et al. 2015). 
Por otra parte, un cambio de comportamiento hacia prácticas sustentables de 
pesca recreativa de tiburones costeros deberá abordar principalmente el aumento del 
conocimiento y la concientización sobre aspectos de la historia de vida y del estado 
actual de conservación de los tiburones costeros. En este sentido, para poder abordar 
este problema se llevaron a cabo talleres y programas  educativos y de  difusión a lo 
largo de la costa, respecto del impacto de la actitud y los hábitos de la pesca deportiva 
dirigida a los tiburones costeros con sacrificio de la Argentina. Por otra parte se los 
informó y  actualizó acerca de los programas de conservación de este recurso a nivel 
global y proyectos a nivel regional en los que se sientan involucrados y se les permita 
una participación activa. En nuestro caso particular se desarrolló para tal fin el 
proyecto Conservar Tiburones en Argentina, donde se ha propiciado que los 
pescadores ocupen un rol fundamental en su ejecución y de esa forma se conviertan 
en actores claves de la transformación de la pesca recreativa de tiburones de 
Argentina. De este modo se han fomentado cambios actitudinales como la 
erradicación de la pesca con sacrificio a modalidades de pesca recreativa sustentable, 
Se los capacitó en la metodología de captura, marcado y recaptura  que incluye la 
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CAPÍTULO II                  
Modelización espacio-temporal de la riqueza de condrictios en el Golfo San 




La mayor  riqueza de especies de los océanos está concentrada en las 
regiones costeras, que son las que tienen altos niveles de impacto antrópico (Lotze et 
al. 2006, Tittensor et al. 2010) y en general se ubican en Zonas Económicas 
Exclusivas (ZEE), de allí la importancia de estudios ambientales y la creciente 
demanda, en algunos países, de nuevas áreas de conservación (Stelzenmüller et al. 
2004).  
En este sentido es importante lograr diseñar reservas que protejan a la 
biodiversidad in situ. Tanto es así que la planificación en materia de conservación se 
ha focalizado en el desarrollo de teorías y herramientas aplicadas al diseño espacial 
de reservas eficientes y representativas para la protección de la biodiversidad (Araújo 
et al. 2002, Ferrier et al. 2002, Cabeza et al. 2004). Así, las áreas marinas protegidas 
(AMPs) están ampliamente aceptadas como una herramienta fundamental tanto para 
la protección de la biodiversidad marina (Allison et al. 1998, Lester et al. 2009, Savina 
et al. 2013), como para la preservación de porciones intactas de los ecosistemas. Si 
bien las AMPs son una herramienta para mejorar la gestión de la pesca, la información 
para el diseño en que se basan los gestores de recursos es escasa (Botsford et al. 
2003) o ausente. Por otra parte, la creación de AMPs está frecuentemente más 
relacionada con una oportunidad política, que con la preservación y rara vez la 
planificación está basada en fundamentos científicos suficientes (Sale et al. 2005). 
Durante la última década, la Convención sobre la Diversidad Biológica (CDB) 
ha impulsado el programa de conservación marina (Spalding et al. 2013), que resultó 
en el mayor aumento de AMPs en la historia (Juffe-Bignoli et al. 2014). Para cumplir 
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con los objetivos de la CDB, otro de los problemas  a la hora de la creación de AMPs 
áreas protegidas es la falta de información de análisis espaciales de las especies a 
conservar (Jennings 2000, Rodrigues et al. 2004). Esta información es incompleta para 
el océano, lo que dificulta establecer las prioridades para el establecimiento de nuevas 
AMPs (Klein et al. 2015). 
Hasta el 2013 sólo el 1,6% de la superficie de los océanos del mundo habían 
sido designados como AMP (Trathan et al. 2012). En el Congreso Mundial de Parques,  
la mayoría de las naciones, asumieron el compromiso de proteger el 30% de la 
superficie de los océanos del mundo para el 2020,  pero se estima, que con el ritmo 
que lleva esta tarea, este objetivo no se alcanzaría hasta después de 2090 (Wood et 
al. 2008). Por otra parte, este déficit en el porcentaje de protección ha estimulado el 
desarrollo de AMPs “gigantes” y de los 'santuarios' de tiburones, otra clase de 
protección (Davidson 2012) con una eficiencia no comprobada hasta las fecha. 
La expansión exitosa de las AMPs como estrategia de conservación se basa en 
que pueden demostrarse científicamente los efectos positivos de la protección sobre la 
biomasa, la densidad numérica, la riqueza de especies y el tamaño de los organismos, 
dentro de las áreas de las reservas (Halpern y Warner 2003, Lester et al. 2009). En 
particular, estos beneficios son muy notorios para los predadores tope, de los 
ecosistemas marinos, como son los tiburones y rayas (Fanshawe et al. 2003, Claudet 
et al. 2006, Garla et al. 2006, Guidetti et al. 2006, García-Charton et al. 2008, Heupel 
et al. 2010, Lamb y Johnson 2010) y a su vez estos beneficios pueden exportarse 
mucho más allá de los límites de las reservas (Savina et al. 2013). En este sentido, 
Bond et al. (2012) demostraron que al comparar la presencia/ausencia de tiburones 
entre sitios de pesca y sitios protegidos el factor  'reserva marina'  tuvo un efecto 
significativo en la presencia de tiburones de arrecife. Estos autores rechazaron otros 
factores ambientales o interacciones con el medio o el sitio como conductores 
predominantes de este patrón y los resultados son consistentes con la hipótesis 
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relativa a que las reservas marinas pueden beneficiar a las poblaciones de tiburones 
de arrecife (Bond et al. 2012). Por su parte, Goetze y Fullwood (2012) demostraron 
que las reservas marinas  benefician a los tiburones, ya que registraron el doble y el 
cuádruple de la abundancia y biomasa dentro de una reserva en Fiji, comparándola 
con las zonas de pesca adyacentes.  
La falta de información en el medio marino sugiere que si bien el 
establecimiento de AMPs ha sido exitoso, son aún insuficientes para proteger la 
biodiversidad (Barr y Possingham 2013) y por otra parte, casi siempre, se limitan a las 
fronteras geopolíticas.  El 95 % de las AMPs se encuentran dentro de las zonas 
económicas exclusivas nacionales y están principalmente en aguas templadas y lejos 
de las costas. Por otra parte, la mayoría de las especies presentes en las zonas 
costeras tienen al menos algún grado de protección, que puede deberse a la 
existencia de numerosas AMPs costeras (Australia) o a amplios rangos de distribución, 
que se solapan con más de un área protegida (Argentina) (Klein et al. 2015). 
La información para tomar decisiones sobre el porcentaje a proteger, dentro de 
la distribución de una especie y garantizar su existencia, en general, es escasa. 
Algunos autores sugieren que las reservas marinas deberían proteger a más del 20 % 
del hábitat de las especies para mejorar la pesca (Lauck et al. 1998, Hastings y 
Botsford 1999, Mangel 2000, Botsford et al. 2001), pero no hay acuerdo sobre la 
cantidad de hábitats que deben ser protegidos para preservar la biodiversidad (Cabeza 
y Moilanen 2001), ni sobre cómo mantener vínculos ecológicos (conectividad) entre 
reservas (Ogden 1997, Roberts 1997, Palumbi 2001). Sin embargo, los planes de 
conservación marina rara vez, o nunca, se dirigen a más del 10% de cualquier 
componente de la biodiversidad (incluyendo las especies y hábitats) (Soulé et al. 1998, 
Game et al. 2011, Weeks et al. 2014). Además existen recomendaciones acerca de la 
prohibición de la pesca, en por lo menos el 10 % de la distribución de una especie, 
para favorecer el recurso (Gell y Roberts 2003). Teniendo en cuenta estas 
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estimaciones se pone de manifiesto un profundo déficit de conservación, ya que sólo 
el 2,6 % de las especies tienen un 10% de su área de distribución cubierta por un área 
protegida y en el caso de los condrictios sólo el 5% posee más del 10% de su 
distribución superpuesta con un área marina protegida (Klein et al. 2015). 
La distribución de las especies es sumamente importante, no sólo desde el 
punto de vista biogeográfico, sino para una gran variedad de aspectos relacionados 
con la gestión y la toma de decisiones, con la protección de especies, con la 
predicción de potenciales efectos por la pérdida de ecosistemas o del cambio climático 
global (Pelayo-villamil et al. 2012). Además es fundamental  en la construcción de  
modelos de distribución de especies, ya que con datos deficientes se generarían 
modelos de distribución poco sólidos (Hanspach et al. 2011). Estos modelos, son 
también herramientas importantes para la comprensión de la relación entre la 
distribución de especies y los parámetros ambientales (Guisan y Thuiller 2005) y están 
basados en propiedades de la biodiversidad como la riqueza y el cambio en la 
composición, en vez de apoyarse en la distribución de una especie en particular 
(Ferrier et al. 2004).  
Por otro lado, el diseño de las áreas protegidas basado en estrategias de 
conservación para un determinado grupo taxonómico requiere del conocimiento básico 
de los patrones de distribución espacial del grupo (Primack 2010), que a su vez, se 
integran en diversos ecosistemas, que son sensibles a los impactos humanos y 
cumplen roles ecológicos claves.  Por otra parte, pueden ser muy útiles para identificar 
áreas de alto valor en conservación, tanto como para un grupo determinado, como 
para ecosistemas (Lucifora et al. 2011). Las áreas de baja diversidad pueden  incluir 
especies y comunidades únicas de gran valor de conservación (Kareiva y Marvier 
2003), de allí que el diseño de AMPs basado en la distribución espacial de las 
especies, es el primer paso para elaborar estrategias de conservación a largo plazo, 
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donde se ven  representadas la mayoría de las especies y las comunidades que 
integran.  
En el caso de los peces que comparten una estrecha relación con el bentos, un 
conocimiento detallado de las asociaciones espaciales puede proveer información 
clave para la designación de zonas no extractivas o de AMPs.  Existen  numerosos  
ejemplos donde se han aplicado estas herramientas, tanto para conservar, como para 
restaurar stocks de peces (Bizzarro et al. 2014), entre ellos podemos mencionar los 
avances sobre la asociación de Sebastes spp. y su hábitat rocoso frente a las costas 
de California, que han permitido el desarrollo de una estrategia de gestión pesquera 
espacial para la creación de casi 200 AMPs (Yoklavich y Connell 2008), que 
benefician, mediante una veda espacial, al resto la comunidad del arrecife. Otro 
ejemplo es el establecimiento de una zona de veda para lenguados, en el Mar Báltico, 
que ha permitido un aumento en la densidad de especies explotadas y exportación 
neta de larvas hacia las áreas de pesca (Florin et al. 2013).  
Los tiburones y rayas son uno de los principales depredadores en los 
ecosistemas marinos y su conservación es fundamental para el mantenimiento de su 
estructura y función (Myers et al. 2007), por lo tanto son indicadores clave (Stevens et 
al. 2000) para el establecimiento y gestión de las reservas marinas (Savina et al. 
2013), de allí la necesidad  de entender la relación entre el espacio físico y la 
distribución espacial de las especies. 
En este sentido, los patrones de distribución y el uso de hábitat de los 
condrictios han sido relacionados con gradientes ambientales como la profundidad 
(Swain y Benoît 2006, Menni et al. 2010), la temperatura (Hopkins y Cech 2003, Vogler 
et al. 2008, Menni et al. 2010), la salinidad (Ubeda et al. 2009, Cortés et al. 2011, 
Simpfendorfer et al. 2011), el oxígeno disuelto (Heithaus et al. 2009, Lucifora et al. 
2011), el pH (Ortega et al. 2009) y tipo de fondo (Powter y Gladstone 2008, Vaudo y 
Heithaus 2009, Barbini et al. 2011). 
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Las áreas marinas con elevada riqueza y endemismo de condrictios está 
asociada con las plataformas continentales desde la costa hasta los 200m (Compagno 
1990, Lucifora et al. 2011, Dulvy et al. 2014). En el análisis espacial de la distribución 
de los condrictios de plataforma del Atlántico Sudoccidental, se determinó que las 
zonas de elevada captura de este grupo, coincidieron con las áreas de máxima 
diversidad y se señaló a la pesca industrial de arrastre como potencial  riesgo de 
amenaza (Lucifora et al. 2011), que es considerada la responsable de una gran parte 
de la captura incidental de peces cartilaginosos en todo el mundo (Bonfil 2002). 
Varias especies de condrictios de la Plataforma Argentina (Callorhinchus 
callorhynchus, Zapteryx brevirostris, Rhinobatos horkelii, Discopyge tschudii,  Squalus 
acanthias, Atlantoraja castelnaui, A. cyclophora y Psammobatis spp.) han disminuido 
en al menos el 50% su biomasa estimada, coincidiendo con el incremento del esfuerzo 
pesquero (12 veces entre 1991 y 1998) de la flota arrastrera (Massa et al. 2004). 
Con referencia a estos dos últimos ejemplos, proponemos analizar un caso en 
particular, la riqueza de los condrictios del Golfo San Matías, Río Negro. En esta 
ambiente se han registrado 33 especies de peces cartilaginosos. La mayoría de ellos, 
como se comentó en el capítulo 1, son capturados por la pesca de arrastre como 
fauna acompañante (o by-catch) (Di Giácomo y Perier 1991, Perier et al. 2011). 
El objetivo de de este capítulo es modelar la riqueza en base a variables 
ambientales y temporales, que permitirán determinar patrones que contribuyan a 
mejorar las estrategias de conservación del grupo, incluido el diseño de AMPs. 
 
MATERIALES Y MÉTODOS 
Área de estudio 
El Golfo San Matías (GSM, 41°- 42° S  64 - 65° O) se encuentra ubicado en la 
provincia de Río Negro en el noreste de la Patagonia (Fig. 2.1). Presenta dos zonas 
bien diferenciadas en  cuanto a su productividad, denominadas “aguas propias del 
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golfo”, en el sector norte y oeste, caracterizadas por una elevada temperatura y 
salinidad, una marcada termoclina y concentraciones limitantes de nitratos y “aguas de 
origen externo”, localizadas en el sector sur y sudeste, con menor temperatura y 
salinidad, sin estratificación y concentraciones relativamente altas de nitratos 
(Gagliardini y Rivas 2004). Durante gran parte del año, se determinó la presencia de 
un frente termohalino orientado zonalmente en las proximidades de 41° 50’ S, que 
separa  las aguas más cálidas y salinas del sector norte, de las más frías y menos 
salinas que ingresan por el sector sur (Scasso y Piola 1988). Más recientemente, 
imágenes satelitales de temperatura  superficial del mar parecen confirmar la 
existencia de este frente en el verano (Gagliardini et al. 2004). El GSM registró la 
máxima de salinidad sobre la Plataforma Patagónica, vinculada al intercambio entre el  
mar y la atmósfera, con un exceso de evaporación de 100 cm/año (Rivas y Beier 
1990). El drenaje de estas aguas relativamente salinas, invade el sector estuarial de El 
Rincón durante el invierno (Lucas et al. 2005).  
El GSM es el segundo más extenso de los golfos de Argentina, con una alta 
variedad de especies de peces, debido a que se ubica en el límite austral de la 
Provincia Argentina y por eso presenta una ictiofauna más rica que la de la Provincia  
Magallánica (Menni y Gosztonyi 1982, Menni y López 1984, Balech y Ehrlich 2008). 
Por esto, es frecuente encontrar especies de estos dos grandes elencos faunísticos, 
que determinan una variada composición de especies en las capturas, promoviendo 
un complejo pesquero de carácter multiespecífico (Narvarte 2003, González et al. 
2004). La principal especie explotada es la merluza, M. hubbsi, que constituye en 
promedio el 80% de las capturas anuales desembarcadas en el puerto de San Antonio 
Oeste (Di Giácomo y Perier 1992a, 1992b, Di Giácomo et al. 1993, González et al. 
2004).  
En los últimos 30 años se registraron 33 especies de condrictios, 13 tiburones 
distribuidos en 11 familias, 19 batoideos pertenecientes a seis familias y el holocéfalo, 
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C. callorhynchus, que es la especie con mayor desembarque dentro del grupo (Perier 
et al. 2011). Con menor importancia son explotadas comercialmente, cinco especies 
de tiburones y siete de rayas (Estalles et al. 2011). 
Con respecto a la ordenación espacial de la pesca dentro del GSM existen 
tres zonas, una de pesca artesanal, otra de veda de juveniles de merluza común y una 
tercera de veda reproductiva de merluza común (Coller 2012), sin contemplar de forma 
directa el manejo de los condrictios. 
 
Figura 2.1. Ubicación geográfica del Golfo San Matías.   
Muestreo 
Los datos analizados provienen de lances de campañas científicas efectuadas 
por el Instituto de Biología Marina y Pesquera Almirante Storni, llevadas a cabo 
durante la primavera de 1993 – 1996 y 2005 – 2007, utilizando redes de arrastre de 
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fondo con un tiempo de arrastre promedio de 30 minutos por lance (Tabla 2.1, Fig. 
2.2).  
Tabla 2.1. Campañas, lances y profundidad de los muestreos. 
Año Campaña Fecha N° de lances  
Profundidad m 
(min.- max.) 
1993 REDE II Octubre 45 26,88 - 147,74 
1994 REDE III Primavera 52 21,96 - 161,96 
1995 REDE IV Noviembre 48 41 - 165 
1996 REDE II Noviembre 54 27 - 159 
2005 REDE I 27/11 al 2/12 40 40,26 - 166,53 
2006 REDE 2006 27/10 al 2/11 41 56,73 - 170,19 
2007 REDE 2007 24/10 al 1/11 41 51,61 - 176,78 
Total     321   
 
Durante el período 1993- 1996 el método de muestreo utilizado en las 
Campañas de Recursos Demersales (REDE) fue estratificado aleatorio, dividiendo al 
GSM en seis estratos dependiendo de las profundidades y características 
oceanográficas. Los estratos I, II y III abarcaban un rango de profundidad entre 90 y 
130 m; el estrato IV profundidades mayores a los 130 m, el V de 50 a 89 m y el VI de 
20 a 49 m (Perier y Di Giácomo 2002). Para el año 2005 se realizó un diseño piloto 
tipo mixto (lances regulares y lances aleatorios por estrato) con profundidades entre 40 
y 166 m. En  2006 y 2007 el diseño adoptado fue sistemático o regular, ampliando la 
zona de muestreo (Ocampo 2010). Por otra parte, el tipo de fondo del GSM fue 
definido siguiendo el criterio de Martins y Correa (1996). 
 
Análisis de los datos 
Los datos obtenidos de riqueza, profundidad y año de los lances y  tipo de 
fondo fueron georeferenciados en un Sistema de Información Geográfica (SIG) 
mediante el programa Quantum GIS Lisboa (Versión 2.0).  
Se adoptó la riqueza de las especies como variable modeladora de la 
comunidad de condrictios del GSM siguiendo los criterios adoptados para la costa este 
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de Australia (Gladstone 2007) y para el Golfo de California en México (Sala et al. 
2002), utilizados también para la selección de áreas marinas protegidas.  
Se procedió al análisis estadístico de los datos en de tres etapas: 
1. Exploratoria. El análisis exploratorio inicial de los datos se llevó a cabo en R 
(Versión 3.2.3, 2015-12-10), que consistió en la aplicación de técnicas 
descriptivas al conjunto de datos disponibles, con el fin de conocer su 
distribución e identificar datos erróneos o valores extremos, pero sin tener en 
cuenta su distribución geográfica. En esta etapa se identificaron y eliminaron 
los lances con ausencia de condrictios y  los que presentaron valores extremos 
de riqueza. 
2. Modelado.  Se exploró la modelización de la riqueza de especies de condrictios 
del GSM mediante R entre 1993 - 1996 y entre 2005 -l 2007; basado en la 
profundidad, el tipo de fondo y el año de muestreo, con el objeto de identificar 
áreas prioritarias de conservación para el grupo. Al no contar con una serie 
temporal completa, se decidió tomar como factor los años de los lances. Luego 
de explorar con varios modelos aditivos y con modelos con interacción entre 
las variables se llegó al modelo que mejor explica la riqueza en el GSM, 
tomando como factores la variable del año de muestreo y tipo de fondo (y sin 
tener en cuenta el valor extremo). 
3.  Exploratoria de autocorrelación. Luego de modelar la respuesta media, se 
realizó un análisis variográfico o análisis de la varianza global y de la estructura 
de correlación de los residuos en R. El mismo consistió en el cálculo del 
semivariograma experimental y el ajuste a éste de un modelo teórico conocido. 
El semivariograma experimental es la herramienta geoestadística más 
importante en la determinación de las características de variabilidad y 
correlación espacial del fenómeno estudiado, es decir, permite conocer cómo la 
variable cambia de una localización a otra de acuerdo a los valores vecinos 
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(Isaaks y Srivastava 1989). En caso de ser positivo se pueden realizar 




Durante todo el período analizado se registraron en 300 lances, 20 especies de 
condrictios en el GSM (Tabla 2.2, Figura 2.2). En todos los lances realizados se 
capturaron condrictios, con excepción de 1996, en sólo el 85,2% del total y en 2005 en 
el 67,5% del total. El rango de riqueza por lance varió entre 1 y 10 y en un sólo caso 
fue de 15, además se registró una tendencia al incremento del promedio en los últimos 
años muestreados (Tabla 2.3, Fig. 2.3).   
 
 
Figura 2.2. Ubicación espacial de los lances de campañas científicas realizadas en el Golfo San 
Matías entre los años 1993 -1996 y 2005 - 2007. Las posiciones de los lances corresponden a 






Tabla 2.2. Lista de condrictios capturados en los muestreos y provincia zoogeográfica asociada 




 Argentina Magallanica 
Elasmobranchii   
Hexanchiformes   
Hexanchidae   
Notorynchus cepedianus X X 
Carcharhiniformes   
Triakidae   
Mustelus schmitti X X 
Galeorhynus galeus X X 
Squaliformes   
Squalidae   
Squalus acanthias X X 
Squatiniformes   
Squatinidae   
Squatina guggenheim X  
Torpediniformes   
Narcinidae   
Discopyge tschudii X X 
Rajiformes   
Rajidae   
Atlantoraja castelnaui  X 
Atlantoraja ciclophora  X 
Atlantoraja platana  X 
Dipturus chilensis  X 
Dipturus trachyderma  X 
Psammobatis bergi X  
Psammobatis lentiginosa X  
Psammobatis rudis  X 
Raja sp.   
Rioraja agassizi  X 
Sympterygia acuta X  
Sympterygia bonapartii X X 
Myliobatiformes   
Myliobatidae   
Myliobatis goodei X  
   
Holocephalii   
Chimaeriformes   
Callorhynchidae   









Tabla 2.3. Promedio y desvío estándar de la riqueza de especies de condrictios por año. 
 
 Riqueza 
Año Promedio DE 
1993 3 1,21 
1994 2,23 1,18 
1995 2,90 1,59 
1996 2,48 1,57 
2005 4,37 2,53 
2006 5,83 2,41 
2007 5,95 1,87 
 
 
Se identificaron cuatro tipos de fondo, limo arcilloso, arena limo arcilloso, 






Modelado de la riqueza  
Se exploró la modelización de la riqueza de especies de condrictios del GSM 
basada en la profundidad, el tipo de fondo y el año de muestreo con el objeto de 
identificar áreas prioritarias de conservación para el grupo.  
 
Figura 2.4. Tipos de suelo del Golfo San Matías (GSM) y lances de pesca. 
 
Dadas las características de la variable riqueza se procedió a encontrar un 
modelo generalizado lineal (glm) de acuerdo con una distribución de Poisson (Tabla 
2.4).  
El modelo generalizado aditivo representado por la profundidad, con el año y el 
fondo presentes como factores, presentó el mejor ajuste (Modelo A, Tabla 2.4). En 
base a los estimadores obtenidos de cada parámetro (Tabla 2.5) del modelo A se 
obtuvo:   
Riqueza = 1,26 – 0,003227 x Profundidad – 0,1767 (1994) + 0,1276 (1995) - 0,0435 
(1996) + 0,54538 (2005) + 0,814842 (2006) + 0,880415 (2007)  + 0,053522 (Arcilla) - 




Tabla 2.4. Resumen de los principales modelos generalizados y su calidad de ajuste. 
(R=riqueza, A= año, Af= año como factor, P=profundidad, F=fondo, Ff=fondo como factor). 





 Delta AIC W 
A R = Af+ P + Ff 1108,8 190,41 47,70% - 7,125 
B R = P + Af + F 1107,6 193,25 46,98% 1,2 7,272 
C R = Af + P 1106,6 194,22 46,70% 2,2 9,72 
D R = Af + Ff 1116,8 200,42 45,02% -8 6,441 
E R = P + A + Ff 1109,7 201,37 44,76% -0,9 12,445 
F R = P + A + F 1109,1 204,75 43,80% -0,3 -12,416 
G R = P + A 1108,6 206,21 43,40% 0,2 -12,438 
H R = P + Ff 1265,4 359,03 1,51% -156,6 6,34 
I R = P 1264 363,69 0,23% -155,2 9,81 
       
 
Tanto el año de muestreo como la profundidad resultaron ser altamente 
significativos (P<0,001) mientras que no se observaron diferencias significativas con 
respecto al tipo de fondo (Tabla 2.6).   
Tabla 2.5. Estimadores para los parámetros del modelo A (Fondf2: Arcilla, Fondf3: Arena, 














Tabla 2.6. Resumen del análisis de la varianza para el modelo de mejor ajuste de la riqueza del 








F  P 
Año 6 615,6 102,61 44,365 < 2e-16*** 
Profundidad 1 33,1 33,08 14,301 0,000189*** 
Fondo 3 12,6 4,21 0,819 0,14373 






 Entre los años muestreados hubo diferencias altamente significativas 
entre los lances realizados en la década del 90 con los realizados una década más 
tarde, sin embargo no se registraron diferencias significativas entre los lances de 1995 
y 2005 y si las hubo entre los años 2005 y 2007(Tabla 2.7, Fig. 2.5) . 
Del modelo se desprende un patrón claro donde la riqueza de los condrictios en 
el GSM es inversamente proporcional a la profundidad, con una tasa de decrecimiento 
de una especie, en promedio, cada 100m de profundidad, independientemente de los 
años de muestreo (Fig. 2.5). A la hora de modelar la riqueza, los años de muestreo 
tuvieron más peso que la profundidad y el tipo de fondo.    
Tabla 2.7. Prueba post-hoc (Test de Tukey), comparación múltiple entre los años del modelo A 
(***= altamente significativo). 
 
 Grupo Estimado Error  T p 
1994-1993 -0,4112 0,31309 -1,313 0,84434 
1995-1993 0,41328 0,32242 1,282 0,8589 
1996-1993 -0,06704 0,32215 -0,208 0,99999 
2005-1993 1,91062 0,377 5,068 <0,001*** 
2006-1993 3,21522 0,34163 9,411 <0,001*** 
2007-1993 3,58228 0,33893 10,569 <0,001*** 
1995-1994 0,82448 0,30786 2,678 0,10678 
1996-1994 0,34416 0,30965 1,111 0,92366 
2005-1994 2,32182 0,36452 6,369 <0,001*** 
2006-1994 3,62642 0,3296 11,002 <0,001*** 
2007-1994 3,99348 0,32772 12,185 <0,001*** 
1996-1995 -0,48032 0,315 -1,525 0,72803 
2005-1995 1,49734 0,36712 4,079 0,00107 
2006-1995 2,80194 0,32824 8,536 <0,001*** 
2007-1995 3,169 0,32713 9,687 <0,001*** 
2005-1996 1,97766 0,37064 5,336 <0,001*** 
2006-1996 3,28226 0,33347 9,843 <0,001*** 
2007-1996 3,64932 0,3307 11,035 <0,001*** 
2006-2005 1,3046 0,38025 3,431 0,01189 
2007-2005 1,67166 0,37893 4,412 <0,001*** 




Una vez seleccionado el mejor modelo se procedió a  analizar los residuos 
(“working” y “response”) generados por el mismo, para determinar si la variable en 
estudio poseía correlación espacial. Tanto la exploración gráfica de los residuos como 
la exploración mediante la realización de los variogramas empíricos (ver Anexo) de los 
mismos corroboraron la ausencia de correlación espacial entre la riqueza y la 
localización de los lances. 
De esta manera corroboramos con ambos métodos que no existe correlación 
espacial entre la riqueza y los lances, por ende no es posible un análisis espacial de 
tipo geoestadístico, para realizar una interpolación de los datos y los consiguientes 
mapas predictivos. Esto ratifica que el modelo A obtenido y explicado anteriormente es 
la mejor opción para explicar el comportamiento de la riqueza dentro del GSM.  
 
 
Figura 2.5. . Riqueza de condrictios del Golfo San Matías observada (puntos) y modelada 






En las últimas décadas se ha incrementado la demanda de mapas precisos 
sobre la distribución espacial de peces de importancia comercial, con el propósito de 
señalar zonas donde aplicar nuevas leyes de pesca y además como soporte para el 
diseño de áreas marinas protegidas (Conover et al. 2000, Maravelias et al. 2012). La 
importancia de producir cartografía temática de los recursos marinos se ha ido 
reconociendo con los años, sobre todo en relación con la gestión pesquera (Caddy y 
García 1986, Butler et al. 1987) y la producción de mapas sobre distribución de 
recursos ha sido tarea prioritaria en la investigación marina y en la ciencia pesquera 
(Fortunati et al. 2002). Esta idea ha recibido un gran impulso gracias al desarrollo de la 
tecnología SIG (Northridge y Smith 1994, Meaden y Do Chi 1996), cuya difusión en la 
ciencia pesquera ha crecido desde la década del 90’ (Fortunati et al. 2002). Los SIG 
ayudan a los conservacionistas a adquirir, administrar, analizar y visualizar los datos 
oceánicos espaciales a través de la generación de mapas, que se utilizan para 
cartografiar hábitats marinos, calidad del agua, distribución y comportamiento de 
especies, de poblaciones, contaminación y zonas de pesca, entre otros factores que 
afectan a la vida marina. Estos mapas precisos y actualizados constituyen 
herramientas fundamentales para la planificación espacial y la toma de decisiones, 
como en el algunos casos de grandes desafíos, como cambio climático, la 
degradación de ambientes y las especies amenazadas (Sanchez et al. 2009).  
En este capítulo se utilizó la herramienta SIG para la exploración espacial 
inicial de los condrictios del GSM generando mapas de variables biológicas (riqueza, 
abundancia específica y presencia/ausencia de especies), físicas (tipo de fondo) y 
temporales (año de muestreo). Las diversas capas generadas en este trabajo son la 
base para el desarrollo de esta herramienta espacio-temporal que puede ser ampliada 
y actualizada, con el propósito de mejorar el monitoreo de los condrictios del GSM y 
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que si bien permiten la exploración espacial inicial de los datos, no explica la relación 
entre las diferentes variables (físicas y biológicas) y el espacio.  
Para determinar la existencia de correlación espacial entre las variables 
analizadas fue necesario incursionar en el campo de la geoestadística (Rossi et al. 
1992, Legendre 1993, Goovaerts 1997, Webster y Oliver 2007).  En el campo de la 
pesca se utiliza para optimizar las estrategias de muestreo (Petitgas 2009), para 
estimar los datos de captura y las variaciones correspondientes, teniendo en cuenta la 
existencia de estructuras espaciales (Warren 1997, Maynou 1998, Fernandes y 
Rivoirard 1999, Rivoirard et al. 2000), así como para predecir las distribuciones y los 
patrones espaciales de los organismos por medio de la interpolación espacial 
(Maravelias et al. 1996, Lembo et al. 1999). Sin embargo, esta última puede ser 
“peligrosa” debido a que la estructura de las comunidades puede cambiar en 
distancias cortas (Degraer et al. 2008). A su vez, la interpolación espacial tiene la 
desventaja de ser un mapa estático, como una foto, que debe rehacerse cada vez que 
nuevos datos están disponibles. Por otro lado, el modelaje predictivo del hábitat 
permite producir mapas de distribución limitados en su detalle únicamente por la 
disponibilidad y resolución de los datos ambientales (temperatura, salinidad, pH, etc.), 
que generalmente se encuentran disponibles y de manera detallada para varias áreas 
mientras que los datos biológicos deben ser colectados in situ. Una vez que los 
modelos predictivos son generados, la distribución espacial de las especies puede 
actualizarse de forma fácil ante la aparición de nuevos datos ambientales.  
El modelo obtenido de riqueza de condrictios del GSM permite ser actualizado 
y ampliado agregando nuevas variables para profundizar la relación de la riqueza con 
el medio físico y químico. En este caso particular, la temperatura y la salinidad del 
fondo del ambiente no están disponibles y es sabido que juegan un rol preponderante 
en el modelado de la distribución ya que 16 de las 20 especies registradas, están 
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ligadas al fondo y por esta razón además sería interesante incluir la dirección e 
intensidad de la corriente de fondo, en el modelo propuesto. 
En el ambiente marino los patrones de distribución espacial más conocidos son 
los del macrobentos que se utilizan para la creación de planes de manejo 
sustentables, debido a su importancia ecológica (Borja et al. 2000). A pesar de que 
este tipo de distribuciones son bien conocidas, la información está restringida a 
muestreos puntuales y generalmente no existen mapas que cubran de forma completa 
determinadas áreas, y para suplir esta carencia se utiliza la interpolación espacial  
basada en muestreos puntuales (Holtmann et al. 1996, Degraer et al. 2008). Este tipo 
de estudios requieren un conocimiento científico sólido y el uso de herramientas 
eficientes como el análisis espacial y los métodos geoestadísticos. Además, las 
técnicas de estadística espacial brindan nuevos abordajes en estudios ecológicos y de 
conservación (Carroll y Pearson 2000). En el caso del GSM, no se registró correlación 
espacial en la riqueza de los condrictios, por lo que no fue posible interpolar los puntos 
muestreados y realizar mapas predictivos sobre la distribución espacial de la riqueza. 
El uso de mapas de hábitat en la gestión marina permite dar una señal de 
alarma sobre potenciales impactos antropogénicos y además generar mapas de base 
para la planificación marina espacial (Degraer et al. 2008).  Estos mapas deberían ser 
considerados complementarios, de las observaciones directas de la estructura de 
comunidades marinas como el macrobentos. Los mapas de base, permiten aplicar el 
principio precautorio con el propósito de proteger áreas relevantes durante el proceso 
de planificación espacial de nuevas actividades marinas, como por ejemplo 
perforaciones petroleras o el aumento del esfuerzo pesquero (Degraer et al. 2008). En 
particular, la identificación de modelos de hábitat para los condrictios, puede colaborar 
en la planificación de su conservación mediante la reducción de la captura incidental 
de especies no objetivo.  
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Si bien no ha sido posible la generación de mapas predictivos de la distribución 
de la riqueza de los condrictios dentro del GSM, el modelo obtenido permite definir 
patrones generales, como la relación inversamente proporcional entre la diversidad del 
grupo y la profundidad. Este tipo de información es de gran utilidad en la planificación 
y el establecimiento de nuevas áreas marinas protegidas y en la implementación de 
medidas de manejo ecosistémico, como la planificación espacial del esfuerzo 
pesquero.  
El uso de modelos estadísticos para predecir la ocurrencia o la distribución de 
las especies de peces, se ha convertido en una herramienta muy importante en la 
planificación de la conservación y la gestión de la pesca en el mar. Y también se ha 
utilizado para determinar las relaciones entre la abundancia de peces y los factores 
que la causan (Rogers 1992, Fromentin et al. 1998). Sin embargo, los datos de pesca 
suelen no tener distribuciones normales y las relaciones entre los datos de pesca y las 
propiedades ambientales son típicamente no lineales (Brander 1994). Teniendo en 
cuenta ambas características se pueden utilizar modelos lineales generalizados (MLG) 
(McCullagh y Nelder 1989), como los patrones de edad y sexo, relacionados con la 
segregación de cuatro especies de quimeras (Holt et al. 2013). En el caso del GSM la 
riqueza de los condrictios ha sido modelada por medio de un MLG siguiendo una 
distribución de Poisson. 
En el caso de los condrictios del Mar del Norte se registró una relación entre la 
dinámica y los factores espaciales, resultando la profundidad uno de los factores clave 
en la selección de los hábitats, junto con la abundancia total, también se señaló que la 
distribución de las especies constituye un fenómeno complejo, que está relacionado 
con factores abióticos y biológicos (Maravelias et al. 2012). En el GSM los factores que 
modelan la riqueza de los condrictios son la profundidad y el año de la colecta de 
datos.  En este sentido se determinó que la distribución especial del gatuzo, en el 
sector norte del Mar Argentino, una de las especies colectadas en el GSM, está 
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directamente relacionada con la profundidad, la temperatura y la salinidad en de las 
distintas etapas de desarrollo, ya que los neonatos y juveniles se ubican en áreas 
costeras (<30m), mientras que los adultos prefieren aguas más profundas (50-100m) 
con mayor temperatura (Cortés et al. 2011). 
Particularmente, las rayas tienen una dinámica estacional y ontogenética 
compleja, con comportamientos gregarios y cambios locales en abundancia asociados 
con cambios de profundidad y migraciones periódicas (Ebert y Winton 2010, Frisk 
2010, Hoff 2010). Generalmente, los elasmobranquios presentan diferentes patrones 
de distribución a lo largo de su ontogenia (Ebert y Winton 2010, Hoff 2010, Mull et al. 
2010).  
La  abundancia y la diversidad de las rayas en el borde de la plataforma oeste 
continental de EEUU también se relacionan con la profundidad (Compagno y Ebert 
2007, Stevenson et al. 2008). Las rayas a menudo se agregan espacialmente, y la 
composición específica de estas agregaciones pueden variar en el tiempo de acuerdo 
al sexo y la etapa de vida (Swain y Benoît 2006, Frisk 2010). Si bien en este capítulo 
se analizó la riqueza de los condrictios en conjunto, sería interesante encararlo a nivel 
específico, sexo o estado de madurez tanto para especies amenazadas como aquellas 
explotadas comercialmente.  
Si bien se ha considerado que las rayas habitan en fondos blandos no 
consolidados, datos recientes indican que varias especies se asocian con sustratos 
rocosos y presentan una zonación marcada por la profundidad limitando la 
superposición espacial (Compagno y Ebert 2007). En ambientes diversos y con 
estructuras complejas existe una preferencia por el tipo de hábitat y fondo asociado 
con las etapas de desarrollo del individuo (Powter y Gladstone 2008). En el GSM se 
identificaron cuatro tipos de fondo para el área de los lances realizados, todos 
resultaron blandos y no consolidados, se determinó en la modelización de la riqueza 
de condrictios, en su mayoría especies de rayas, que el tipo de fondo no resultó un 
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factor determinante.  Para algunas especies esta variable es fundamental en su 
distribución, como en el caso de Zapteryx brevirostris, que prefiere fondos de arena, 
probablemente relacionado con la distribución de las principales presas de la dieta 
(Barbini et al. 2011). 
La riqueza de condrictios en el ASO es heterogénea y se relaciona con los 
gradientes de temperatura y profundidad (Menni y López 1984, Jaureguizar et al. 
2006, Menni et al. 2010), los frentes marinos (Lucifora et al. 2011) y los procesos 
geológicos que han generado un gran endemismo del grupo (Figueroa et al. 2013).  
Se ha señalado que la riqueza de los condrictios del Mar Argentino se 
incrementa de norte a sur, con picos en las zonas próximas a la costa y sobre el talud 
al norte de los 48°S y se identificaron áreas de máxima riqueza, señaladas como 
puntos calientes que incluyeron entre 10 y 14 especies de condrictios y otras de baja 
riqueza (dos especies o menos) o puntos fríos que se ubicaron al sur de los 45°S  
(Lucifora et al. 2011). Entre los puntos “calientes” se identificaron dos áreas próximas 
próximas al GSM, una en la boca del golfo y la otra lindante con esta última al norte 
frente a la Reserva de Uso Múltiple Bahía San Blás. En el GSM la riqueza de 
condrictios en primavera varió entre 1 y 10 con un único registro de 15 especies en las 
cercanías de la boca del golfo tal vez como una extensión del sector “caliente” 
registrado del lado de la plataforma.  
Contrariamente al patrón de riqueza registrado para el GSM, en la plataforma 
Argentina se ha señalado que el grupo de batoideos costeros (>50m) está compuesto 
de varias familias con baja diversidad específica, mientras que a profundidades 
mayores la diversidad fue mayor (Colonello et al. 2014). 
El incremento promedio de la riqueza de condrictios del GSM con el paso de 
los años y la variabilidad inter-anual de los lances como el factor de mayor injerencia 




Las áreas de elevada riqueza de condrictios en el Mar Argentino están 
asociadas a frentes marinos, que atraen diversas especies, en especial a predadores 
tope, debido a la abundancia de presas disponibles (Lucifora et al. 2011). La relación 
entre los frentes del GSM y la riqueza de los condrictios no pudo ser analizada ya que 
los análisis de frentes se han hecho con imágenes de temperatura superficial del mar, 
sin saber cómo se comporta en profundidad y además sólo se contó con muestreos de 
primavera, pero dada la importancia de estos eventos oceanográficos en los 
ecosistemas marinos como estructuradores de las comunidades de condrictios, la 
inclusión en el modelo será clave para entender la distribución espacial y el 
funcionamiento de este ecosistema.   
 
CONCLUSIONES  
 La variabilidad de la riqueza de los condrictios del GSM fue efectivamente 
modelada de acuerdo al año de muestreo y la profundidad. 
 La variabilidad inter-anual fue el factor de mayor injerencia sobre la riqueza de 
condrictios. 
 La riqueza de condrictios se relacionó de manera inversamente proporcional 
con la profundidad, con una tasa de decrecimiento de una especie, en 
promedio, cada 100m de profundidad, e independientemente del año de 
muestreo. 




Exploración gráfica de los residuos: 
En ambos gráficos se puede observar la ausencia de agrupamiento de los 
residuos negativos y positivos lo que demuestra ausencia de correlación espacial. 
 Residuos respuesta (“response”): 
 
Figura 2.6. Gráfico de burbujas mostrando la ubicación espacial de los residuos respuesta. 
 
 Residuos de trabajo (“working”): 
 




Variogramas muestrales de los residuos: 
Se realizaron variogramas muestrales para cada tipo de residuo con varios 
rangos de distancia (lags), con un corte de 10 km y con la mayor cantidad posible de 
pares de puntos. La distancia utilizada del corte se debe a que  por ser el área 
efectivamente muestreada del Golfo San Matías un rectángulo conviene más usar un 
tercio de la hipotenusa o diagonal interna del mismo (50 km). Se presentan a 
continuación los variogramas óptimos para cada tipo de residuo. 
 Residuos respuesta:       
 
Figura 2.8. Variograma empírico de los residuos respuesta con un width de 2000 y un corte de 
10 km. 
 
 Residuos de trabajo:  
 
Figura 2.9. Variograma empírico de los residuos de trabajo con un width de 2000 y un corte de 
10 km. 
 
Los variogramas muestrales para cada tipo de residuo presentaron la misma 
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CAPÍTULO III                   
Análisis genético del cazón Galeorhinus galeus (Linnaeus, 1758) (Pisces 




La variación genética dentro de una población permite explorar la estructura 
demográfica y su historia evolutiva, de allí que cuando se pretende identificar las 
unidades a conservar, es fundamental la interpretación de las diferencias genéticas 
encontradas en el rango de distribución de una especie. Por ejemplo la falta de 
variación genética puede deberse a que una población haya sufrido recientemente una 
reducción dramática en su tamaño. Otro caso es el de la divergencia genética entre 
poblaciones, que indica la cantidad de flujo génico existente entre  ellas y puede jugar 
un rol clave en el manejo y conservación de las especies (Allendorf y Luikart 2007). 
Desde que se reconoció a la diversidad genética como el nivel basal de la 
biodiversidad (Convención Sobre la Diversidad Biológica, Río 1992), se ha 
desarrollado la genética de la conservación de manera exponencial y es común 
encontrar trabajos en los que se utilizan caracteres moleculares en la priorización de 
especies o poblaciones a conservar (Allendorf y Luikart 2007).  
La información genética permite delinear unidades de conservación y provee 
un contexto evolutivo a partir del cual se podrán desarrollar estrategias y definir 
prioridades de conservación (King y Burke 1999, Pertoldi et al. 2007).  
La Genética de la Conservación, trata de inferir eventos genéticos relevantes 
para el conocimiento y conservación de la diversidad, el conocimiento del tamaño 
efectivo de las poblaciones (número de individuos de una población ideal teórica en 
que la tasa de cambio por deriva fuera la misma que la observada en la población 
real), la depresión genética por endogamia o por exogamia, cuellos de botella, el 
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efecto de la fragmentación y el flujo genético dentro y entre las poblaciones y la 
reducción en la adecuación de las especies (Domínguez-Domínguez y Vázquez-
Domínguez 2009). En esencia, la genética de la conservación pretende, no sólo 
identificar especies en peligro de extinción, sino además cuales fueron los eventos que 
han podido afectarlas y cómo revertirlos, pero sobre todo intenta aportar las bases 
para conservar tanto las especies, así como las unidades evolutivas dentro de ellas, 
que permiten inferir procesos evolutivos (Crandall et al. 2000, Moritz 2002, Pertoldi et 
al. 2007). Sin embargo, existe una controversia en el uso de la información genética 
para la identificación de "grupos operativos" en conservación, que se enmarca dentro 
de la viabilidad de las poblaciones a largo plazo, la identificación de unidades 
biológicas para su protección (Moritz 1994, Amato et al. 1995) y la identificación de las 
relaciones históricas entre poblaciones (Avise y Hamrick 1996, Vázquez – Domínguez 
2002). 
La Genética de la Conservación también utiliza métodos moleculares para 
intentar preservar y restablecer la biodiversidad (Sánchez 2012), focalizándose en el 
manejo genético de poblaciones pequeñas, en la resolución de situaciones 
taxonómicas dudosas y en la definición de unidades de manejo dentro del nivel de 
especie (Frankham et al. 2003). De este modo se ha introducido la genética, en la 
elaboración de decisiones de conservación, intentando preservar especies como 
entidades dinámicas capaces de enfrentarse a eventuales cambios ambientales 
(Frankham et al. 2003, DeSalle y Amato 2004). Teniendo en cuenta que Genética de 
la Conservación, se focaliza en especies amenazadas, es importante la 
implementación de un muestreo no invasivo  y el requerimiento de un bajo número de 
muestras (DeSalle y Amato 2004). 
Las unidades de manejo se definen como aquellas poblaciones que son 
demográficamente independientes, o sea que la dinámica poblacional y la tasa de 
crecimiento dependen más de las tasas de nacimiento y muerte que de la inmigración. 
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De este modo, la identificación de estas unidades, como por ejemplo los “stocks” de 
peces, en biología pesquera, son útiles para el manejo a corto plazo para delimitar 
áreas de pesca, establecer cuotas de capturas y monitorear el estado de las 
poblaciones y su hábitat (Allendorf y Luikart 2007). Cabe aclarar que en pesquerías se 
diferencia entre unidades de población estrictamente biológicas sinónimo de “stock” 
propiamente dicho  y por otra parte el concepto de “stock pesquero”, que se refiere a la 
porción de una población de amplio rango de distribución, que es explotada por una 
pesquería en particular o en una zona geográfica determinada. La conservación a nivel 
infraespecífico identifica de manera precisa unidades de manejo que reflejen la 
importancia evolutiva de los linajes dentro de las especies y permite crear programas 
efectivos para la conservación de especies en riesgo (Avise y Hamrick 1996).  
La identificación de unidades taxonómicas y poblaciones para su protección y 
manejo se ha tornado esencial para la conservación de la biodiversidad. Para la 
conservación de una especie es fundamental la identificación y protección de las 
poblaciones genéticamente diferentes, dado que su conservación ayuda a maximizar 
el potencial evolutivo y minimiza los riesgos de extinción (Hughes et al. 1997, Hilborn 
et al. 2003, Luck et al. 2003). Además, las poblaciones locales son generalmente 
consideradas las unidades funcionales de los ecosistemas y su identificación se vuelve 
necesaria, tanto para gestores, como para biólogos, con el propósito de desarrollar 
programas de manejo y monitoreo eficientes, que permitirán ordenar de forma efectiva 
las cuotas de captura, evitando eventos de sobrepesca (Allendorf y Luikart 2007). 
Por otro lado, uno de los métodos desarrollados recientemente en genética de 
poblaciones para fines de conservación es la combinación de análisis filogeográficos y 
las aproximaciones estadísticas, que en conjunto permiten definir la estructura 
poblacional a lo largo de la distribución y la historia demográfica de las poblaciones 
(Manel et al. 2003, Storfer et al. 2007). A su vez, se han incorporado otras fuentes de 
información a la identificación de grupos operacionales para conservación, como lo es 
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la distribución espacial de la diversidad genética, datos taxonómicos y fenotípicos, 
datos biogeográficos, aspectos socioeconómicos y datos etológicos (Green 2005, 
Domínguez-Domínguez et al. 2007, 2008). 
La Filogeografía se sustenta en la teoría de la coalescencia, que presupone 
que diferentes haplotipos de genes mitocondriales o nucleares coleascen en un 
ancestro común (Cruzan y Templeton 2000, Templeton 2004). De esta manera, las 
relaciones históricas entre linajes de genes son una función de los parámetros 
demográficos, que permiten el análisis matemático y estadístico formal de las 
genealogías de genes (Avise 2000). La utilización de diferentes marcadores 
complementarios permite descifrar la historia completa de los patrones genealógicos 
observados en las poblaciones naturales. Algunos aspectos fundamentales del estudio 
filogeográfico son: la unidad de estudio es el individuo, y más estrictamente, el 
haplotipo; se evalúan polimorfismos que son únicos –pues no se repiten–y definen 
claramente la filogenia de los mismos; utiliza árboles de genes, es decir, con base en 
haplotipos, y no árboles de especies (o taxones o áreas), con los que puede trazarse 
la filogenia matrilineal en el caso del ADN mitocondrial (haploide), así como las 
genealogías de genes nucleares (diploides); y se utilizan enfoques basados en los 
principios de coalescencia para evaluar formal y estadísticamente las predicciones 
filogeográficas (Sánchez 2012).  
Los procesos de coalescencia en poblaciones naturales “garantizan” las 
conexiones filogenéticas entre genotipos dentro de una especie, a través de líneas 
verticales de descendencia. De esta forma, al mirar hacia atrás en el tiempo, los 
haplotipos de ADN mitocondrial o de cualquier gen nuclear, eventualmente coalescen 
en el ancestro común. El tiempo de coalescencia depende de procesos poblacionales, 
como fluctuación del tamaño poblacional, selección natural o variaciones en el flujo 
génico (Harding 1996). 
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Un “stock” es un grupo de organismos cuya trayectoria genética y demográfica 
es independiente de la de otros grupos (Waples 1998). Se entiende que un buen 
manejo es esencial para asegurar el uso sustentable de los recursos naturales y así 
mantener la productividad de los stocks (Musick y Bonfil 2005). Existen métodos 
directos e indirectos para poder identificar estos stocks y entre los últimos podemos 
mencionar a los de marcado y recaptura para saber los movimientos de diversas 
especies de tiburones (Kohler y Turner 2001). Sin embargo, estos métodos requieren 
un gran esfuerzo de logística,  con intensos estudios que aportan pocos datos en el 
corto plazo y no son capaces de determinar si los inmigrantes de un stock van a 
sobrevivir y reproducirse (Waples 1998). Por otro lado los marcadores genéticos 
pueden ser un buen estimador indirecto de la contribución por migración y dispersión 
entre stocks (Waples 1998, Selkoe et al. 2008). La combinación de ambos métodos es 
lo más apropiado para determinar los patrones de conectividad genética y de 
estructura poblacional. 
Varios estudios han demostrado las diferencias genéticas entre poblaciones 
marinas desde pequeñas a grandes extensiones geográficas (Laikre et al. 2005, 
Dudgeon et al. 2012). Entre los objetivos de los métodos genéticos aplicados a la 
ciencia pesquera podemos mencionar determinar el número de stocks y el nivel de 
diferencias genéticas dentro de un stock y de este modo ser manejado con el fin de 
preservar su resiliencia (Carvalho y Hauser 1994, Laikre et al. 2005).  
La conectividad genética entre las poblaciones depende del número de 
migrantes y sólo se necesita un migrante por generación entre las mismas para 
homogeneizar la variación genética. Contrariamente, la conectividad demográfica 
entre poblaciones depende de la tasa de intercambio de migrantes. Los marcadores 
moleculares pueden  registrar la ausencia de migración entre dos stocks genéticos, 
comprobando a su vez la separación demográfica entre los mismos. Por otro lado, 
cuando inclusive existen pequeñas  migraciones entre los stocks los marcadores van a 
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demostrar esta conectividad, aunque la conectividad demográfica es más difícil de 
comprobar.    
Los marcadores moleculares han sido usados para determinar la estructura de 
los stocks de peces durante los últimos 40 años (Utter 1991, Utter y Ryman 1993). La 
genética molecular ha logrado avances tecnológicos que permitieron mejorar la 
resolución de la conectividad genética entre las poblaciones.  Diversos tipos de 
marcadores moleculares han sido desarrollados y utilizados para el manejo de 
pesquerías, pudiendo ser categorizados en aquellos de base proteica (aloenzimas) o 
los basados en el ADN.  La electroforesis de aloenzimas fue la primera técnica usada 
para evaluar la estructura genética de los stocks de elasmobranquios (Heist et al. 
1995, Ward y Gardner 1997). Luego se utilizaron las técnicas de DNA mitocondrial que 
utilizan fragmentos de longitud de restricción polimórfica (RFLP) (Heist et al. 1996a, 
1996b, Ward y Gardner 1997). Estos dos tipos  de marcadores (aloenzimas y RFLP) 
han sido usados para describir por ejemplo que G. galeus es una única especies 
mundial con diferencias genéticas entre las diferentes cuencas oceánicas (Ward y 
Gardner 1997). 
Comparado con los marcadores mitocondriales, los microsatélites de ADN 
nuclear permiten niveles diferentes de resolución genética ya que se toman en cuenta 
mayor cantidad de puntos (regiones) independientes del genoma (Nielsen et al. 2009). 
A pesar de que la utilización de microsatélites posee una mayor resolución de 
diferenciación genética que los mitocondriales no se han hallado diferencias genéticas 
entre tiburones dentro de una misma cuenca  (Dudgeon et al. 2012). Sin embargo, 
cualquier intento para estimar la estructura genética de especies marinas con elevada 
movilidad como los tiburones será un desafío para cualquier marcador molecular 
(Heist 2005). Este tipo de información resulta clave a la hora de determinar la 
estructura de los stocks de tiburones. 
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La variabilidad genética entre los tiburones es baja (Smith, 1986) de seis a 
ocho veces menor que la tasa mutacional mitocondrial de los mamíferos (Martin et al. 
1992, Martin y Palumbi 1993). A pesar de esto, el uso de marcadores genéticos 
mitocondriales de la región control, con una elevada tasa mutacional de transmisión 
maternal (Avise 2004), han sido efectivos en identificar estructuras génicas entre 
poblaciones de tiburones (Pardini et al. 2001, Duncan et al. 2006).    
Cuando los individuos  de una misma especie se han dividido en múltiples 
stocks reproductivos las frecuencias alélicas de los marcadores genéticos neutrales 
divergen bajo deriva de tal modo que la varianza de las frecuencias genéticas reflejan 
la magnitud del aislamiento reproductivo entre los stocks. De este modo, las 
diferencias en la frecuencia génica entre individuos de áreas geográficas puede ser 
usada para estimar de manera indirecta el flujo génico y por ende su estructura génica 
(Heist 2005). Si bien el marcado revela movimientos de los individuos, la genética 
mide el flujo de genes durante varias generaciones y se utiliza, por ejemplo, para 
estudiar la fidelidad a las áreas de cría o distribución que a veces pueden solaparse 
con las de otras poblaciones (Heist 2005).  
En general, los enfoques moleculares han sido muy útiles para determinar el 
patrón y el grado de división de las poblaciones de varias especies (Avise 2004, 
Bowen y Karl 2007, Lawson Handley y Perrin 2007, Rocha et al. 2008) y su 
conocimiento es fundamental para la administración del recurso, para evitar la 
sobreexplotación o la extinción localizada de una o más especies (Hueter et al. 2005). 
Los estudios poblacionales en elasmobranquios pretenden inferir los procesos 
responsables de los patrones de diferenciación genética espacial e identificar stocks 
pesqueros que permitan una gestión eficiente de los recursos (Beheregaray 2008, 
Ovenden et al. 2011). Particularmente, las técnicas moleculares constituyen una 
herramienta para la identificación de especies, la determinación de la estructura y 
tamaño de la población facilitando así la gestión y el manejo de la pesca (Dudgeon et 
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al. 2012). Los análisis moleculares a su vez permiten evaluar y detectar si una 
determinada población está experimentando un evento demográfico de expansión o de 
contracción en el número de individuos. El cuello de botella genético y la migración 
masiva son algunos de los eventos demográficos de contracción que pueden conducir 
a una población hacia su extinción.  
La filopatría reproductiva desafía los conceptos tradicionales de la estructura 
genética poblacional como diferencias genéticas entre regiones en ausencia de 
barreras físicas que impidan la circulación. La definición exacta es un tema de mucho 
debate, pero en este caso se conoce como el uso a largo plazo de las zonas de cría 
de hembras maduras para parir a través de múltiples ciclos de reproducción. Las 
hembras pueden volver a las áreas específicas de cría en cada ciclo, pero también 
pueden viajar grandes distancias para encontrar una pareja adecuada o para 
alimentarse (Allendorf y Luikart 2007).   
La filopatría en los tiburones se ha estudiado en los últimos años mediante 
varias técnicas como el marcado y el seguimiento, la pesca comercial y los estudios 
genéticos (Hueter et al. 2005). Las especies de tiburones costeros se agregan 
generalmente para el apareamiento, el parto, y la maduración en áreas específicas 
(Simpfendorfer y Milward 1993, Heupel et al. 2007), generalmente cerca de la costa ya 
que son hábitats altamente productivos y proveen  alimento a los juveniles. La 
filopatría puede afectar directamente el nivel de subdivisión de la población y la 
divergencia genética entre distintas regiones geográficas (Hueter et al. 2005) a lo largo 
de su distribución.  En este sentido, es interesante destacar la importancia de las 
zonas de cría, con algún grado de filopatría, y el flujo de genes entre individuos de la 
misma población y entre poblaciones diferentes tiene implicaciones a escala espacial y 




La capacidad de dispersión, las condiciones ambientales y las estrategias de 
historia de vida son los factores principales que modelan la estructura genética de las 
poblaciones de peces marinos (Muñoz 2013). Así, especies con distribución continua 
como Thunnus albacares, Katsuwonus pelamis (Ely et al. 2005), Hoplostethus 
atlanticus (Varela et al. 2012), I. oxyrinchus (Schrey y Heist 2003), R. typus (Castro et 
al. 2007) y S. acanthias (Veríssimo et al. 2010) poseen una elevada conectividad 
genética a través de grandes superficies como cuencas oceánicas enteras. Ciertas 
especies tales como Xiphias gladius (Rosel y Block 1996) y P. glauca (Ovenden et al. 
2009) exhiben esta elevada conectividad entre sus poblaciones.  Por otro lado, 
especies menos móviles con distribución discontinua como G. galeus (Chabot y Allen 
2009) y S. lewini (Duncan et al. 2006) poseen una gran diferencia intraespecífica a 
través de escalas espaciales similares.  Estos hallazgos han demostrado el grado de 
conectividad genética en especies de peces marinos tanto teleósteos como tiburones y 
han puesto de relevancia el uso de métodos genéticos  para entender los patrones de 
dispersión.   
El cazón, Galeorhinus galeus, se distribuye en el Atlántico Sudoccidental y 
Oriental, en el Indico Occidental y Sudoccidental y en el Pacífico Oriental (Compagno 
1984). A pesar de su amplia distribución no se lo ha clasificado como cosmopolita y 
debido a la elevada distancia geográfica entre las poblaciones, se sugirió subdividir a 
la especie en subespecies (Compagno 1984). Sin embargo, como resultado de los 
análisis realizados con aloenzimas y marcadores mitocondriales de RFLP (Ward y 
Gardner 1997) y de región control (Chabot y Allen 2009, Hernández et al. 2015) así 
como los de microsátelites (Chabot 2015) se la considera como una sóla especie de 
distribución global, con poblaciones marginales, divergentes y aisladas.    
En el Atlántico Sudoccidental (ASO), G. galeus, se distribuye sobre la 
plataforma continental, desde Rio Grande do Sul, Brasil (28º S) hasta el Golfo San 
Jorge, Argentina  (47º S) (Cousseau y Perrotta 2000). Recientemente se amplió el 
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rango de distribución meridional para la especie en el ASO hasta la Península de San 




Este capítulo tiene como objetivo analizar la estructura poblacional del cazón 
en el sector norte de su distribución en el Mar Argentino, con el propósito de identificar 
potenciales stocks y mejorar las estrategias para su conservación en la Argentina.  
 
HIPÓTESIS 
Los ejemplares de cazón, G. galeus presentes en el sector norte de su 




MATERIALES Y MÉTODOS 
Toma de las muestras de tejido 
Se obtuvieron 47 muestras de tejido, 37 de músculo y 10 de piel de aleta 
(Chabot y Allen 2009, Chabot y Nigenda 2011, Hernández et al. 2015) de cazón,  que 
fueron preservadas en etanol, para su procesamiento. Las muestras fueron obtenidas 
en Punta Médano-Mar de Ajó, en la  Reserva Natural de Uso Múltiple Bahía San Blás 
y en el  Golfo San Matías, todas ubicadas en el sector norte de su distribución en el 
Mar Argentino (Figura 3.1, Tabla 3.1). 
 
Figura 3.1. Distribución de Galeorhinus galeus en el Atlántico Sudoccidental (color ocre). 
Ubicación de las colectas y número de muestras obtenidas en el Mar Argentino (PM: Punta 





Tabla 3.1. Muestras de tejido de Galeorhinus galeus. 
N° Sexo Tejido Localidad Secuencia 
1 Hembra Aleta Bahía San Blás Sí 
2 Hembra Aleta Bahía San Blás Sí 
3 Hembra Aleta Bahía San Blás Sí 
4 Macho Aleta Bahía San Blás Sí 
5 Hembra Aleta Bahía San Blás Sí 
6 Hembra Aleta Bahía San Blás No 
7 Hembra Aleta Bahía San Blás No 
8 Hembra Aleta Bahía San Blás No 
9 Hembra Aleta Bahía San Blás No 
10 Hembra Aleta Bahía San Blás No 
11 Macho Músculo Pta. Médanos-Mar de Ajó Sí 
12 Macho Músculo Pta. Médanos-Mar de Ajó Sí 
13 Macho Músculo Pta. Médanos-Mar de Ajó Sí 
14 Macho Músculo Pta. Médanos-Mar de Ajó Sí 
15 Macho Músculo Pta. Médanos-Mar de Ajó Sí 
16 Macho Músculo Pta. Médanos-Mar de Ajó No 
17 Macho Músculo Pta. Médanos-Mar de Ajó No 
18 Macho Músculo Pta. Médanos-Mar de Ajó No 
19 Macho Músculo Pta. Médanos-Mar de Ajó No 
20 Macho Músculo Pta. Médanos-Mar de Ajó No 
21 Hembra Músculo Pta. Médanos-Mar de Ajó No 
22 Hembra Músculo Golfo San Matías Sí 
23 Macho Músculo Golfo San Matías Sí 
24 Macho Músculo Golfo San Matías Sí 
25 Macho Músculo Golfo San Matías Sí 
26 Hembra Músculo Golfo San Matías Sí 
27 Hembra Músculo Golfo San Matías Sí 
28 Macho Músculo Golfo San Matías Sí 
29 Hembra Músculo Golfo San Matías Sí 
30 Hembra Músculo Golfo San Matías Sí 
31 Hembra Músculo Golfo San Matías Sí 
32 Hembra Músculo Golfo San Matías Sí 
33 Hembra Músculo Golfo San Matías Sí 
34 Hembra Músculo Golfo San Matías No 
35 Macho Músculo Golfo San Matías No 
36 Hembra Músculo Golfo San Matías No 
37 Hembra Músculo Golfo San Matías No 
38 Macho Músculo Golfo San Matías No 
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Tabla 3.1. Continuación. 
N° Sexo Tejido Localidad Secuencia 
39 Macho Músculo Golfo San Matías No 
40 Macho Músculo Golfo San Matías No 
41 Macho Músculo Golfo San Matías No 
42 Macho Músculo Golfo San Matías No 
43 Macho Músculo Golfo San Matías No 
44 Macho Músculo Golfo San Matías No 
45 Macho Músculo Golfo San Matías No 
46 Macho Músculo Golfo San Matías No 
47 Hembra Músculo Golfo San Matías No 
 
Procedimientos de laboratorio relativo a la obtención y procesamiento del ADN 
1) Extracción de ADN a partir de muestras de piel o músculo.  
Los tejidos fueron conservados en tubos plásticos con etanol 90 %, posteriormente 
fueron llevados al laboratorio y colocadas en freezer a -20°C hasta el momento de la 
extracción de ADN. Este procedimiento consistió en:  
1. Se cortaron fragmentos de 2 gramos de peso en trozos menores con el objeto 
de aumentar la eficiencia de la extracción.  
2. Luego se colocaron en 1 ml de buffer TE, en un eppendorf de 1,5 ml y  se los 
centrifugó a 1400 rpm por 5 min. Posteriormente se descartó el buffer por 
inversión.  
3. Las células se resuspendieron en 300 µl de buffer de digestión con agregado 
de proteinasa K (150 µg/ml concentración final), incubadas durante 2 horas a 
50ºC y luego toda la noche a 37ºC. 
4. Se agregó un volumen igual (300 µl) de LiCl 5M, que fue mezclado por 
inversión del tubo durante 1 minuto y se agregaron 600 µl de mezcla SEVAG. 
Posteriormente fueron colocados en un agitador rotatorio durante 30 minutos, 
centrifugados a 14.000 rpm durante 15 minutos y el sobrenadante conteniendo 
el DNA fue volcado en otro tubo con solución. 
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5. Se agregaron 2 volúmenes de Etanol absoluto (600 µl) y se agitó por inversión, 
para precipitar el DNA. Se centrifugó a 14.000 rpm, descartando el alcohol 
sobrenadante y lavando el pellet de DNA con Etanol 70%. Se repitió la 
centrifugación, se descartó el sobrenadante, se tapó con Parafilm perforado y 
secado al aire en bloque térmico.  
6. Se resuspendió el DNA en 100-200 µl de buffer TE y se guardó a 4ºC hasta su 
primer uso, posteriomente se almacenó a - 20ºC. 
 
 
Figura 3.2. ADN extraído de muestras de tejido de Galeorhinus galeus. 
 
2) Amplificación y secuenciación del ADN  
Una vez obtenido el ADN (Figura 3.2) las extracciones fueron cuantificadas 
utilizando un espectrofotómetro (NanoDrop 2000, Thermo Scientific), luego se 
aplicaron diluciones en los casos en que necesario para alcanzar una concentración 
final de 10 ng/ul, en cada una de las muestras. 
Para obtener múltiples copias (amplificación) del gen mitocondrial NADH2 se 
llevó a cabo la reacción en cadena de la polimerasa (PCR, “Polymerase Chain 
Reaction”) utilizando cebadores específicos para cazón según Farrell et al., (2009) 
(Tabla 3.2). Los cebadores fueron preparados en alícuotas de 1/40 para PCR y 1/200 
para secuenciar.  
La reacción de PCR se llevó a cabo en un termociclador Biometra T3000, con 
un volumen de 20 μl con las siguientes proporciones: buffer 2 ul; dNTP 0,32 ul; MgCl 
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0,6; de cada cebador 0,2 ul; Taq ADN polimerasa 0,1 ul y 2 ul de ADN. Las etapas de 
PCR incluyen la desnaturalización inicial a 94°C durante 5 minutos, seguida de 35 
ciclos a 94°C / minuto, luego 56°C / minuto, después 72°C / minuto y por último a 72°C 
durante 7 minutos.  
Tabla 3.2. Descripción del cebador utilizado en este capítulo. 
Gen Pb Nombre Cadena Secuencia 
mt NADH2 671 
MUND2F1 Foward 5’-TGTGAATAGGCCTCGAAATCA-3’ 




Figura 3.3. PCR del fragmento del gen mitocondrial NADH2 de 671 pares de bases.  
 
Las amplificaciones obtenidas (Figura 3.3) en la PCR fueron purificadas por 
precipitación con etanol para su posterior secuenciación por electroforesis capilar en la 
Unidad Genómica del Instituto de Biotecnología del INTA (Hurlingham, Buenos Aires). 
 
Análisis general de las secuencias obtenidas 
De las 47 muestras colectadas (Tabla 3.1) se lograron amplificar 42, las cinco 
restantes fallaron en la extracción de ADN o porque no se logró amplificar el fragmento 
deseado (presencia de inhibidores, ADN exógenos, etc.). Del total de muestras 
amplificadas se descartaron 20 debido a que se obtuvieron electroferogramas 
defectuosos (cuando la determinación de las bases nitrogenadas es dudosa, al menos 
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en un 25% de la secuencia total). Las 22 secuencias restantes resultaron con una 
calidad entre aceptable y buena, fueron editadas manualmente y alineadas con el 
programa MEGA 7.0.14 (Tamura et al. 2011) y vueltas a editar.  
A partir de la matriz total de secuencias se calculó la composición nucleotídica, 
expresada en porcentaje de cada una de las bases nitrogenadas (A, G, C y T);  el 
número de haplotipos (cada variante de la secuencia encontrada: H) y el número de 
sitios segregantes o polimórficos: S). Estos cálculos se realizaron mediante el 
programa DnaSP v.5 (Librado y Rozas 2009).  
La variabilidad genética del gen del NADH2 se estimó mediante los índices de 
diversidad nucleotídica (π) y de diversidad haplotípica (h) (Li et al. 2005). El primero de 
ellos representa el número de diferencias nucleotídicas por sitio de la secuencia entre 
dos secuencias elegidas al azar (Li et al. 2005), el segundo mide la probabilidad de 
que dos haplotipos elegidos al azar en una población sean diferentes. Este índice 
considera las frecuencias alélicas. Ambos índices se calcularon con el programa 
DnaSP v.5 (Librado y Rozas 2009).  
 
Análisis estadístico y filogeográfico 
Para el análisis poblacional, se testearon diferentes agrupamientos: 
A) Todos los individuos colectados fueron considerados como un solo grupo.  
B) Los individuos se dividieron en grupos según áreas geográficas y se analizaron 
diferentes tipos de parámetros.   
 Los índices de diversidad genética analizados incluyeron la riqueza de 
haplotipos (Hn), la diversidad haplotípica (Hd), la diversidad nucleotídica (TT) y el 
número de sitios polimórficos.  
 Para estimar los posibles eventos demográficos que actúan sobre las 
poblaciones se utilizarán diferentes Test estadísticos: T. de Tajima (DT) y la Prueba de 
Fu (FS), que estiman el nivel de polimorfismo en las secuencias de una población, 
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basándose en la Teoría Neutralista que implica tamaño constante en la población y 
apareamiento al azar (Kimura 1983). Ambos tests permiten analizar eventos de 
expansión o de contracción en la población. El primero está basado en el número de 
sitios segregantes y en las diferencias de a pares entre las distintas secuencias de la 
muestra. Ambos valores deberían ser los mismos bajo neutralidad mientras que el test 
de Fu relaciona la posibilidad entre las secuencias (Sánchez 2012). 
 
Análisis filogeográfico  
Los métodos a emplear consideran que las poblaciones son entidades 
dinámicas que experimentan cambios de tamaño, densidad y distribución a lo largo de 
su evolución. Todas ellas requieren como premisa que la selección no está actuando 
sobre las secuencias que deseamos analizar, esto es, que haya neutralidad. Las 
pruebas DT, D* y F* son más sensibles para detectar desvíos de la neutralidad y, las 
pruebas FS y R2 para detectar eventos de expansión poblacional. 
El primer paso del análisis filogeográfico fue el establecimiento de las 
relaciones genealógicas entre los haplotipos. En segunda instancia se determinó 
cuáles fueron los factores históricos y geográficos que pudieron haber determinado la 
actual distribución de los mismos. Para ello, se usaron básicamente dos métodos, el 
método gráfico conocido como “redes de haplotipos” y el método estadístico basado 
en estadísticos descriptivos y parámetros demográficos, respectivamente.  
La red de haplotipos se obtuvo mediante el programa TCS 1.21 (Clement et al. 
2000) basado en parsimonia estadística. Para ello se organizan las secuencias en 
haplotipos y se calcula la frecuencia de cada uno de ellos respecto de la muestra total. 
Este método establece inicialmente el número máximo de diferencias entre los 
haplotipos, como resultado de sustituciones simples. A este número máximo se le 
asigna el 95% de confianza estadística y es llamado Límite de Parsimonia. Luego se 
empiezan a conectar aquellos haplotipos que difieren sólo en un cambio, después los 
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que difieren en dos, posteriormente los que difieren en tres y así sucesivamente hasta 
llegar al Límite de Parsimonia, que es cuando todos los haplotipos se encuentran 
unidos en una única red. Para poder completar la red, el programa incorpora 
haplotipos hipotéticos los cuales corresponden a variantes de la secuencia del gen 
analizado.   
Las pruebas de expansión poblacional se pueden clasificar de la siguiente 
manera:  
1) Pruebas basadas en la distribución de las frecuencias de las mutaciones (sitios 
segregantes).  
Estos estadísticos pueden ser apropiados para distinguir el crecimiento 
poblacional de poblaciones con tamaño constante ya que se genera un exceso de 
mutaciones en las ramas externas de la genealogía (mutaciones recientes) y por lo 
tanto un exceso de singletons (sustituciones presentes en sólo una de las secuencias 
muestreadas) (Tajima 1989, Slatkin y Hudson 1991).  
Dentro de esta categoría se implementaron las pruebas DT (Tajima 1989), D* y 
F* (Fu y Li 1993) y R2 (Ramos-Onsins y Rozas 2002). Estos estadísticos se basan en 
la diferencia entre estimados alternativos del parámetro poblacional Theta (θ) = 2Nμ, 
donde N es el número efectivo de copias del gen en la población (en el caso de 
analizar regiones del ADNmt se considera que es el número de hembras en la 
población) y μ es la tasa mutacional.  
La Prueba DT (Tajima 1989) compara distintos estimadores del nivel de 
polimorfismo como θ y π (diversidad nucleotídica). Si la selección natural no está 
actuando sobre las secuencias en cuestión, se espera igualdad entre ambos 
estimadores y un valor de DT nulo. Una desviación de estos parámetro puede deberse 
a cambios en π, ya que puede cambiar si existe heterogeneidad en las tasas de 
mutación entre distintos sitios. Por lo tanto, desviaciones positivas o negativas del 
estadístico indican desvíos de la neutralidad. El resultado de DT tiende a ser negativo 
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cuando las poblaciones han atravesado una expansión poblacional o un cuello de 
botella muy severo (Depaulis et al. 2003), y positivo cuando la población presenta 
algún tipo de estructuración (apareamiento no aleatorio) o ha estado sujeta a un cuello 
de botella de efectos moderados.  
La Prueba R2 (Ramos-Onsins y Rozas 2002) es una de las más poderosas 
para detectar crecimiento poblacional. Como se mencionó anteriormente, tanto esta 
prueba como la prueba DT de Tajima, se basan en la distribución de frecuencias de 
los sitios segregantes de un locus y resultan apropiadas para distinguir entre tamaño 
poblacional constante y crecimiento poblacional que genera un exceso de singletons.  
Entonces, esta prueba compara los valores observados y esperados de singletons 
para cada rama de la genealogía tras un cambio reciente y severo en el tamaño 
poblacional. En presencia de un evento de expansión poblacional pronunciado se 
espera que este valor sea significativamente bajo.  
 
2) Pruebas basadas en la distribución de haplotipos.  
Dado que las frecuencias haplotípicas pueden variar según el escenario 
demográfico, estas pruebas permiten detectar desviaciones de los supuestos 
demográficos del modelo neutral estándar.  
En este caso se realizó la prueba FS (Fu 1997). Este estadístico, al igual que la 
prueba DT, se basa en un modelo de sitios infinitos sin recombinación y evalúa la 
probabilidad de que, en una muestra neutral al azar, se observe un número de alelos 
menor o similar que el valor observado dado un π (diversidad nucleotídica), tomado 
como un estimador del parámetro poblacional θ. La significancia de los dos 
estadísticos es testeada por medio de la generación de muestras al azar bajo la 
hipótesis nula de neutralidad selectiva y equilibrio poblacional. Valores negativos de 
FS se corresponden con un exceso de singletons causado por un evento de 
expansión. El cálculo de las pruebas DT, D*, F*, FS y R2 se realizó utilizando el 
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programa DnaSP v. 5 (Librado y Rozas 2009).  
 
3) Pruebas basadas en la distribución de las diferencias pareadas (o mismatch 
distribution).  
Está demostrado que la expansión poblacional deja marcas particulares en la 
distribución de las diferencias pareadas entre secuencias (Slatkin y Hudson 1991, 
Rogers y Harpending 1992). Por lo tanto, los estadísticos que se basan en estas 
distribuciones permiten detectar posibles eventos demográficos.  En este caso se 
analizó el índice rg (Harpending et al. 1993). Valores bajos son esperados para una 
población en expansión.  
Por último, se calculó la distribución de diferencias pareadas o “mismatch 
distribution” que refleja el número de diferencias observadas entre pares de haplotipos 
y, a partir de ella, se pueden estimar parámetros de expansión demográfica repentina 
basándose en una aproximación de cuadrados mínimos (Schneider y Excoffier 1999). 
Este método calcula la significancia de las diferencias observadas bajo la suposición 
que los datos se distribuyen según un modelo de expansión demográfica repentina. 
También se analizó el índice rg que se basa en el mismo supuesto. Valores bajos son 
esperados para una población en expansión. Su significancia estadística y la de la 
distribución de las diferencias pareadas se realizó con el programa Arlequín 3.0. Las 
distribuciones pareadas se graficaron mediante el programa Dnasp v.5 (Librado y 
Rozas 2009).  
Finalmente se llevó a cabo un análisis molecular de la varianza  (AMOVA; 
Excoffier et al. 1992) en  ARLEQUIN 3.5.2.2. Este análisis estima los componentes de 
la varianza y los valores de los estadísticos Ф se subdividen en tres niveles 
jerárquicos: entre grupos (ФCT), dentro de las poblaciones (ФST), y la interacción de 
ambos (entre y dentro, ФSC) para todas las secuencias obtenidas para el gen 
mitocondrial NADH2. Para evaluar los efectos de subdivisión especial poblacional se 
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ejecutó un análisis jerárquico de AMOVA. De esta manera, se llevaron a cabo dos 
tipos de análisis espaciales para determinar la estructura poblacional del cazón en el 
en el sector norte del Mar Argentino: 1) Punta Médanos - Mar de Ajó, San Blás y Golfo 
San Matías; y 2) Buenos Aires y Río Negro. Cabe aclarar que el estadístico F puede 
tomar valores positivos o negativos, indicando estos últimos un exceso de 
heterozigosidad y deberían ser interpretados como cero en los análisis de AMOVA 
(Schneider et al. 2000). 
 
RESULTADOS 
Variabilidad de las secuencias obtenidas  
Mediante el análisis de las secuencias de los 22 ejemplares,  se determinó por 
primera vez la presencia de 4 haplotipos del gen mitocondrial NADH2  para  G. galeus 
en el ASO. Se obtuvieron secuencias parciales cuya longitud fue de 404 pb, que 
fueron editadas y corregidas manualmente con el programa MEGA 7.0.14. Las 
secuencias alineadas por CLUSTAL W (Thompson et al., 1994) mostraron 3 
mutaciones de punto o sitios polimórficos (ver Anexo) y todos los cambios detectados 
fueron transiciones del tipo Citosina-Timina (Tabla 3.3). La composición de bases 
nitrogenadas utilizando el programa Arlequín versión 3.5.2.2 (Excoffier et al., 2005) fue 
la siguiente: C= 29,23 %; T= 28,20 %; A= 31,68 %; G= 10,89 %. La Tabla 3.3 muestra 
los 4 haplotipos que se detectaron en las secuencias analizadas junto con sus 
frecuencias absolutas y relativas.  
 
Tabla 3.3. Haplotipos identificados para Galeorhinus galeus en base al análisis de secuencias 
de ADNmt (NADH2). Las posiciones nucleotídicas muestran las diferencias entre los haplotipos 
descriptos. Los números (columnas 57, 132 y 195) hacen referencia al sitio del alineamiento en 
nuestro conjunto de datos de 404 pb. 
Haplotipo 57 132 195 Frecuencia absoluta Frecuencia relativa 
GG1 C T T 15 68,18 
GG2 T T T 4 18,18 
GG3 C T C 2 9,09 




En la Tabla 3.4 se indican las localidades de procedencia de los ejemplares, la 
cantidad de individuos por localidad y los haplotipos. 
Tabla 3.4. Haplotipos registrados en cada localidad muestreada para Galeorhinus galeus. 
Provincia Localidad N Haplotipos (N° de individuos) 
Buenos Aires San Blás 5 GG1 
Buenos Aires Punta Médanos-Mar de Ajó 5 GG1 (4) y GG4 (1) 
Río Negro Golfo San Matías 12 GG1 (6), GG2 (4) y GG3 (2)  
 
Se calcularon los índices de diversidad genética para la población total y para 
cada provincia. Los valores de diversidad nucleotídica variaron entre 0,00099, para el 
litoral bonaerense, a 0,00195 para Golfo San Matías. El mayor valor de diversidad 
haplotípica fue registrado en el Golfo San Matías (Tabla 3.5). 
Tabla 3.5. Valores de diversidad genética de Galeorhinus galeus.  
Grupo N S Π π (DE) H h h (DE) 
Población total 22 3 0,00156 0,00042 4 0,515 0,111 
Litoral bonaerense 10 2 0,00099 0,00076 2 0,2 0,0154 
Golfo San Matías 12 2 0,00195 0,00039 3 0,667 0,091 
 
n= tamaño de la muestra; S= número de sitios polimórficos; π= diversidad nucleotídica; π (DE)= 
Desviación estándar de la diversidad nucleotídica; H= número de haplotipos; h= diversidad haplotípica; h 
(DE)= desviación estándar de la diversidad haplotípica. 
 
 
Distribución de las diferencias entre secuencias (mismatch) 
La media de las diferencias pareadas (pairwise differences) entre las 
secuencias de los 22 individuos de cazón fue de 0,649351 +/- 0,522847. Las 
frecuencias se desviaron de los modelos esperados en el Litoral bonaerense y Golfo 
San Matías pero no así en la población total (Figs. 3.3, 3.4 y 3.5). En líneas generales 
la distribución aserrada observada en el Litoral bonaerense representa estadios de 






Figura 3.3. Representación gráfica de la distribución de las diferencias pareadas (Mismatch 








Figura 3.4. Representación gráfica de la distribución de las diferencias pareadas (Mismatch 





Figura 3.5. Representación gráfica de la distribución de las diferencias pareadas (Mismatch 
Distribution) para la población del Golfo San Matías. 
 
 
En cuanto al análisis de la distribución de las diferencias pareadas (mismatch 
distribution) el haplogrupo del Golfo San Matías es el que mejor ajustó a la distribución 
esperada según el modelo (Tabla 3.6), resultando una gráfica de distribución con 
tendencia unimodal. Por otro lado, la población total resulto en valores mayores al 
esperado y p valores no significativos. Por lo tanto, y teniendo en cuenta los valores de 
p correspondientes a cada grupo, sólo el haplogrupo del Golfo San Matías puede ser 
explicado por el modelo de Expansión Demográfica y Espacial (p-SDE- > 0,05). El 
valor del índice de rg también demuestra la existencia de este proceso. 
 
Tabla 3.6. Validación estadística de la distribución de diferencias pareadas (mismatch 
distribution) de cada uno de los haplogrupos, en base a un modelo de expansión poblacional. 
En la tabla se muestra la Suma de las Desviaciones Estándar (SDE) y su probabilidad asociada 
(p (SDE)), el valor del índice rg y su probabilidad asociada (p (rg). 
 
Población SDE p (SDE) Rg p (rg) 
Total 0,0032 0,00 0,1038 100 




Tests de neutralidad 
En la Tabla 3.7 se muestran los valores obtenidos en las pruebas de expansión 
poblacional y neutralidad. Los valores de DT, F*, D*, FS y R2 fueron no significativos 
en casi todos los grupos menos en Buenos Aires para Fs (valor de p marginal=0,042), 
demostrando que la selección natural no está actuando sobre las secuencias 
analizadas. Valores no significativos se observan en la prueba R2, donde la desviación 
de la neutralidad podría estar explicada por un proceso de contracción poblacional. 
Tabla 3.7. Índices de neutralidad (DT, F* y D*) y expansión poblacional (FS y R2) de 
Galeorhinus galeus. Se consideró la población total y cada provincia por separado. 
 
Grupo DT F* D* FS R2 
Población total -0,60009 -0,32377 -0,15861 -0,951 0,1138 
Litoral bonaerense -1,40085 -1,71902 -1,58662 0,586* 0,3 
Golfo San Matías 0,55418 0,97934 0,97295 0,21 0,1970 
 
Red de haplotipos utilizando median-joining 
La red median-joining muestra la relación entre los haplotipos (Fig. 3.6). El 
haplotipo GG1 se ubicó en la parte central de la red y estuvo presente en todas las 
tres localidades, sugiriendo que se trata del haplotipo ancestral. 
 
 
Figura 3.6. Red de haplotipos de Galeorhinus galeus utilizando el algoritmo median-joining. 
Cada círculo representa un haplotipo. La frecuencia se muestra en números dentro de cada 
círculo. Las barras verticales representan la cantidad de mutaciones entre los haplotipos.    
 
Por otra parte, no se hallaron diferencias significativas en ningún nivel 





Tabla 3.8. Análisis de varianza molecular (AMOVA) para las tres localidades analizadas 
utilizando los datos obtenidos de NADH2.  




Entre provincias 1 0,685 0,051 14,96 FCT: 0,14962       P=0,34 
Entre poblaciones dentro de las 
provincias 
1 0,2 -0,022 -6,59 
FSC:  
-0,07748 
      P=1,00 
Dentro de las poblaciones 19 5,933 0,312 91,63 FST: 0,08373      P=0,18 
Total 21 6,818 0,341    
 
DISCUSIÓN 
Comparaciones genéticas recientes entre poblaciones de cazón de  diversas 
partes del mundo, EEUU, Argentina, Perú, Gran Bretaña, Sudáfrica y Australia 
(Chabot y Allen, 2009); Australia, Nueva Zelanda y Chile (Hernández et al., 2015), 
sugieren un gran aislamiento poblacional y un bajo flujo génico pero no mencionan la 
existencia de una subespecie. 
Diversas regiones del ADN mitocondrial han sido utilizadas para analizar la 
diversidad y estructura genética entre y dentro de las poblaciones de elasmobranquios 
(Martin et al. 1992, Heist et al. 1996a, 1996b, Keeney et al. 2005, Keeney y Heist 
2006, Ahonen et al. 2009, Karl et al. 2011, Varela et al. 2012) y particularmente del 
cazón, G. galeus, (Chabot y Allen 2009, Chabot 2015, Hernández et al. 2015). Es 
interesante destacar que la mayoría de estas regiones se caracterizan por un baja 
diversidad haplotípica y nucleotídica y sólo el 2% de las posiciones nucleotídicas son 
variables (Muñoz 2013). Con respecto a estas posiciones se registró un porcentaje 
menor (0,7%) que lo señalado para otras poblaciones de cazón (Chabot y Allen 2009, 
Muñoz 2013), este resultado puede estar influenciado por el bajo número de 
secuencias analizadas en este trabajo. 
La aplicación del concepto de stock ha sido un desafío para las evaluaciones 
pesqueras, debido a que los océanos han sido considerados como ambientes que 
carecen de barreras dispersivas (Waples 1998), sin embargo, patrones complejos en 
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la estructura genética demuestran lo contrario tanto en peces teleósteos (Ward y Elliott 
2001) como en elasmobranquios (Dudgeon et al. 2012). En este sentido, se ha 
señalado que el Mar de Tasmania constituiría una barrera ambiental para el flujo 
génico entre diversas especies costeras de Australia y Nueva Zelanda (Ward y Elliott 
2001). Con respecto a los elasmobranquios, los tiburones del Pacífico muestran 
diversos patrones de dispersión desde las poblaciones sin aislamiento como S. lewini 
(Duncan et al. 2006) y C. limbatus (Keeney y Heist 2006), hasta poblaciones 
totalmente separadas como las especies costeras, Negraprion brevirostris y N. 
acutidens (Schultz et al. 2008), G. galeus (Chabot y Allen 2009), y S. zygaena 
(Testerman et al. 2008).  
Con respecto al cazón, la distancia entre las diferentes cuencas oceánicas y la 
temperatura son consideradas como las variables modeladoras que impiden el flujo 
genético entre las poblaciones con hembras filopátricas mediando en este flujo e 
influenciando en la diversidad genética (Chabot 2015). Sin embargo en este trabajo no 
se han determinado diferencias genéticas entre las distintas localidades analizadas, 
reafirmando lo propuesto por Menni y López (1984) donde el cazón fue señalado como 
integrante del ensamble de la “fauna mixta de la plataforma interna” y que se distribuye 
en el litoral bonaerense y en el GSM. 
El cazón, es una especie migradora del ASO que ha sido explotada por las 
pesquerías costeras de Brasil, Uruguay y Argentina desde 1930 (Siccardi, 1950; 
Gosztonyi y Menni, 1978) y se ha señalado una probable sobrexplotación (Walker et 
al. 2006). Particularmente en Argentina se estableció una pesquería importante de 
cazón en el puerto de Quequén, durante la década del 80’ y parte del 90’, donde 
registró un colapso (Chiaramonte, 1998; 2015) y posteriormente desapareció. Por otra 
parte, también se detectó una merma en la disponibilidad del stock del Golfo Nuevo 
(Chubut) entre el 1995 y 2000 (Elías et al., 2004). En la actualidad, en Argentina, la 
única pesca dirigida al cazón, es la deportiva. La población de G. galeus del ASO ha 
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sido clasificada como “Críticamente Amenazada” por la UICN, principalmente por la 
pérdida del 80% de su biomasa original (Walker et al. 2006), como consecuencia de la 
pesca no regulada. Por todo esto consideramos que la población del ASO ha sufrido 
procesos significativos de reducción poblacional de tipo cuello de botella, coincidiendo 
con los resultados obtenidos en este trabajo, que si bien son preliminares, probarían 
este evento.  Consideramos que es necesario incrementar el número total de 
secuencias por localidad para aseverar este resultado.  
En una metapoblación los individuos no se trasladan con frecuencia entre 
poblaciones separadas por barreras ambientales, que no ofrecen un sitio propicio para 
sus hábitos tróficos y reproductivos, pero conservan la genética de la especie, debido 
a los movimientos entre metapoblaciones intermedias (Allendorf y Luikart 2007). En 
este sentido, una comparación preliminar entre poblaciones de cazón de Argentina, 
Perú y Chile utilizando la región control del ADN mitocondrial sugiere la existencia de 
un solo grupo para el cono sur dado que comparten los mismos haplotipos y por ende 
un posible flujo de genes entre los océanos Pacífico y Atlántico (Chabot y Allen 2009, 
Muñoz 2013). Cabe aclarar la relevancia en términos de manejo y conservación que 
toman los estudios a escala regional para determinar y cuantificar el flujo de genes 
entre individuos de ambos océanos y corroborar la existencia de una metapoblación 
en el cono sur del continente americano.  
Diversos estudios han utilizado la región control del AND mitocondrial para 
evaluar la estructura genética de especies de tiburones, demostrando las capacidades 
de dispersión entre las especies y los niveles de estructura genética entre los 
diferentes stocks (Pardini et al. 2001, Keeney et al. 2005, Stow et al. 2006, Duncan et 
al. 2006, Lewallen et al. 2007, Ahonen et al. 2009, Chabot y Allen 2009, Dudgeon et al. 
2009, Benavides et al. 2011, Karl et al. 2011, 2012). En este sentido, las poblaciones 
separadas por cuencas oceánicas sin migración alguna, poseen estructuras 
poblaciones claras (Chabot y Allen 2009) como es el caso de los tiburones costeros C. 
 125 
 
limbatus (Keeney y Heist 2006) y S. lewini (Duncan et al. 2006). En el primer caso se 
ha señalado a la temperatura del agua como la barrera ambiental que separa las 
poblaciones del O. Atlántico.  En cambio C. brachyurus y C. carcharias  no 
presentaron diferenciación genética entre los ejemplares de Australia y Nueva Zelanda 
(Pardini et al. 2001, Benavides et al. 2011).   
Se ha detectado una subpoblación de merluza argentina en el GSM, distinta a 
la de la plataforma del Mar Argentino, mediante estudios pesqueros y biológicos (Di 
Giácomo et al. 1993, Ehrlich 1998, Sardella y Timi 2004).  
En el  caso del cazón, no hemos registrado una estructura genética diferente 
entre los ejemplares del GSM respecto de los provenientes del litoral bonaerense, 
coincidiendo con la ausencia de barreras ambientales (Menni y López 1984). De este 
modo, desde un punto de vista del manejo y la conservación de la especie, la 
explotación del cazón con fines comerciales y recreativos debería de realizarse como 
si se tratase de una sola población, es decir un solo stock.     
Hernández et al. (2015) han detectado niveles elevados diversidad halotípica 
en las poblaciones de cazón (h = 0,75) de Australia y Nueva Zelanda, comparadas a 
las registradas para otros tiburones costeros como S. griffini (h = 0,70), S. zygaena (h 
= 0,62) y C. taurus (h = 0,72) (Ahonen et al. 2009), C. leucas (h = 0,51) (Karl et al. 
2011) y N. acutidens (h = 0,28) (Schultz et al. 2008). Sin embargo, estos niveles son 
menores a los registrados para grandes  tiburones océanicos como R. typus (Castro et 
al. 2007) y P. glauca (Ovenden et al. 2009). Los valores de diversidad haplotípica 
hallados para los ejemplares de cazón del Mar Argentino (h= 0,51), fueron menores a 
los registrados para Australia y Nueva Zelanda. Otros niveles bajos de diversidad 
haplotípica y nucleotídica de ADN mitocondrial han sido registrados en otras especies 
de tiburones costeros como por ejemplo C. limbatus y N. brevirostris. 
Se ha señalado la existencia de un solo stock panmítico para G. galeus en la 
región de Australasia, basada en resultados obtenidos durante más de años en 
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estudios de marcado y recaptura, que ha documentado la elevada tasa de migración a 
lo largo del Mar de Tasmania (Olsen 1954, Stanley 1988, Hurst et al. 1999, Walker et 
al. 1999, Francis 2010). Por otra parte se ha demostrado un elevado grado de 
intercambio de haplotipos entre las poblaciones de cazón de Australia y Nueva 
Zelanda, que nos lleva a la falta de estructuración poblacional, sin embargo se 
determinaron diferencias poblacionales entre Chile y Australasia (Hernández et al. 
2015). En este trabajo se registraron 4  haplotipos, para el gen NADH2 para el sector 
norte del Mar Argentino, coincidiendo con el número encontrado para  Chile, para la 
RC,  pero mucho menor que en los 30 registrados para Australasia, también para la 
RC (Muñoz 2013).  
En Australasia, una elevada diversidad haplotípica, una baja diversidad 
nucleotídica y una red de haplotipos en forma de estrella para la RC (ADNm) sugieren 
que el cazón experimentó una pérdida de variabilidad genética debido a la reducción 
del tamaño poblacional, con una posterior recuperación (Muñoz 2013). La baja 
diversidad tanto haplotípica, como nucleotídica hallada para el sector norte del Mar 
Argentino, sugieren también una pérdida de variabilidad genética, probablemente 
debido a la reducción en su población, pero el bajo número de haplotipos no 
distribuidos de forma estrellada, impiden afirmar que su población esté en expansión.  
La sobrepesca y la degradación del hábitat son factores de estrés sobre las 
poblaciones que pueden reducir su capacidad reproductiva y por ende su tamaño, 
incrementando la fuerza de la deriva genética y la pérdida de variabilidad. Los test de 
Tajima D y Fu Fs fueron usados para investigar si las secuencias se ajustaban a un 
modelo neutral de evolución pero estos son a su vez sensibles a cambios en el 
tamaño poblacional. Los valores de DT, F*, D*, FS y R2 fueron no significativos en casi 
todos los grupos, excepto para Fs en el litoral bonaerense (valor de p marginal=0,042), 
demostrando que la selección natural no está actuando sobre las secuencias 
analizadas. Las pruebas R2 y FS son las más sensibles para poner a prueba el 
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tamaño poblacional constante vs. crecimiento poblacional, y se considera que es más 
conveniente utilizar R2 para poblaciones pequeñas y FS para poblaciones grandes 
(Ramos-Onsins y Rozas 2002, Ramírez-Soriano et al. 2008). En la prueba de R2 se 
registraron valores no significativos para el litoral bonaerense y el GSM, donde 
desviación de la neutralidad podría estar explicada por un proceso de contracción 
poblacional. Por otro lado, quizá el bajo número de individuos analizados, influya en 
los resultados obtenidos (R2 no significativo y FS significativo), ya que son test muy 
poderosos para detectar expansión poblacional.  
Se ha sugerido desde hace varias décadas que G. galeus constituiría una sola 
población en el Atlántico Sudoccidental (De Buen 1950, Peres y Vooren 1991, Lucifora 
et al. 2004), aunque si bien  no se ha demostrado aun de forma empírica, hay indicios 
recientes de la conectividad entre los individuos en base al macado de un ejemplar en 
el Golfo Nuevo (Argentina) y recapturado en aguas uruguayas (Jaureguizar com. 
pers.). Este hallazgo sumado a los resultados obtenidos en este trabajo sostienen la 
hipótesis de la existencia de una sóla población de cazón para el ASO.    
 
CONCLUSIONES 
 El cazón en el sector norte de su distribución en el Mar Argentino presenta 
cuatro haplotipos para la región codificante NADH2 siendo uno de ellos 
ancestral. 
 Las diferencias genéticas estructurales son mayores dentro de cada localidad 
que entre localidades y sectores (Litoral Bonaerense y Golfo San Matías). 
 El sector norte de la distribución del cazón en el Mar Argentino, no presentó 
diferencias genéticas estructurales sugiriendo la presencia una sola población. 
 Los resultados obtenidos sugieren una pérdida de variabilidad genética 
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CAPÍTULO IV               
Utilización del marcado satelital como herramienta de conservación: 
comportamiento de buceo del cazón Galeorhinus galeus (Linnaeus, 1758) 
(Pisces Elasmobranchii: Triakidae) en la Reserva Natural de Uso Múltiple Bahía 
San Blás (RNBSB), Provincia de Buenos Aires. 
 
INTRODUCCIÓN 
Los estudios de marcado en peces se remontan al siglo XVII con el marcado de 
juveniles del salmón Salmo salar para registrar el regreso del mar a los lugares de 
nacimiento en los ríos (McFarlane et al. 1990). Luego durante el s. IXX una amplia 
variedad y cantidad de especies comenzó a ser marcada usando marcas con números 
y colores o clips sujetados sobre las aletas. En 1894, el rango de estudios posibles de 
marcado en peces se expandió significativamente gracias a la aparición del disco de 
Petersen (Kohler y Turner 2001). Durante el inicio del siglo XX la cantidad de peces 
marcados creció de forma lenta hasta la década del 30’ dónde nuevos métodos de 
marcado permitieron incrementar la cantidad de individuos marcados nuevamente 
(Kohler y Turner 2001).         
La  técnica del marcado convencional permite identificar individualmente una 
gran cantidad de ejemplares, devolverlos a su ambiente natural para ser recapturados 
luego de un tiempo dado y obtener la información pertinente (Sims 2010). Esta técnica 
simple, conocida como captura-marcado-recaptura, ha sido usada ampliamente hasta 
el presente para conocer las características de dispersión de las poblaciones, 
migraciones regionales así como para poder estimar la abundancia poblacional (Sims 
2010).  
Antes del advenimiento de los dispositivos electrónicos capaces de registrar los 
movimientos espaciales de los individuos, los estudios del comportamiento de 
tiburones en estado salvaje estaba limitado a las breves descripciones que podían 
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aportar buzos u observadores a bordo de veleros (Sims 2010). Recién cuando se 
lograron desarrollar dispositivos electrónicos que pudieran ser colocados sobre los 
animales se logró monitorear en detalle, por un mayor período de tiempo, los 
movimientos y el comportamiento de los tiburones en su ambiente natural (Sims 2010).   
El marcado satelital ha mejorado la medición del home-range, del uso del 
hábitat, de los movimientos verticales y horizontales de diversas especies de 
vertebrados marinos a partir de la década del 80’ (Campagna et al. 2007). Esta 
información es clave para los gestores (Hammerschlag et al., 2011) a la hora de tomar 
decisiones basadas en un manejo ecosistémico (Lam y Tsontos 2011) y tienen 
numerosas aplicaciones, entre otras, ampliar las fronteras de parques marinos, reducir 
el bycatch (Maxwell et al. 2011), comparar la eficacia de áreas marinas con diferentes 
niveles de protección (Zbinden et al. 2007) o identificar áreas clave de interacción con 
pesquerías (James et al. 2005). Actualmente en nuestro país, varias especies de aves 
y mamíferos marinos están siendo monitoreadas por medio de telemetría satelital en el 
sector patagónico y áreas de influencia, con el propósito de obtener información a 
aplicarse en estrategias de conservación (Campagna et al. 2007).   
Esta tecnología permite obtener datos de los individuos marcados, utilizando 
instrumentos que envían señales a un sistema de satélites, sin depender de la 
recaptura de los individuos (Latour 2005). De esto modo, se analizan los movimientos 
migratorios en condiciones naturales, complementados con datos de factores 
ambientales (profundidad, temperatura del agua, salinidad, clorofila, oxígeno disuelto, 
entre otros) que permiten interpretar los patrones de distribución y señalar las 
características de los hábitat frecuentados por las especies analizadas (Latour, 2005 
Campagna et al. 2007).  Se pueden inferir distribuciones aplicables a una especie a 
partir de los datos obtenidos de unos pocos individuos marcados, que ofrecen una foto 
real de la historia natural de esos individuos en el período estudiado. En general estos 
datos poseen la suficiente consistencia interna como para permitir la identificación de 
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variables determinantes de la selección de ambientes, que se espera sean aplicables 
a todos o a la mayoría de los individuos (Campagna et al. 2007).  
El primer intento de análisis con telemetría satelital en tiburones fue realizado 
por Priede (1984), posteriormente otros lo siguieron y se ha incrementado 
notablemente en la última década, permitiendo describir en detalle los patrones 
migratorios y el comportamiento de buceo de varias especies (Hammerschlag et al. 
2011, Papastamatiou y Lowe 2012). Este tipo de tecnología se diseñó inicialmente 
para tiburones pelágicos de gran tamaño como el peregrino (Cetorhinus maximus) 
(Sims et al. 2003), el mako (Isurus oxyrinchus) (Sepulveda et al. 2004), el zorro ojón 
(Alopias superciliosus) (Weng y Block 2004), el blanco (Carcharodon carcharias) 
(Bonfil et al. 2005), el ballena (Rhincodon typus) (Graham et al. 2006), el sardinero 
(Lamna nasus) (Pade et al. 2009), el azul (Prionace glauca) (Queiroz et al. 2010, 
Stevens et al. 2010), el zorro (Alopias vulpinus) (Stevens et al. 2010, Cartamil et al. 
2011), el toro (Carcharhinus leucas) (Carlson et al. 2010) y el martilo (Sphyrna lewini) 
(Jorgensen et al. 2009). Posteriormente comenzó a utilizarse en tiburones de menor 
tamaño y costeros como el de arrecife (Carcharhinus perezi) (Chapman et al. 2007), el  
brasilero (Carcharhinus plumbeus) (Conrath y Musick 2008) y el espinillo (Squalus 
acanthias) (Sulikowski et al. 2010).  
 Se han descripto diversas modalidades de natación entre ellas la de 
movimiento oscilatorio, denominado “buceo de yo-yo”, a este tipo de natación se le 
atribuyen diferentes funciones para los tiburones, tales como forrajeo óptimo de la 
columna de agua (Nakamura et al. 2011), la termoregulación (Holland et al. 1990,  
Klimley et al. 2002), la natación eficiente en términos energéticos (Johnson et al. 1994, 
Donley et al. 2007) y la navegación usando magnetorecepción o percepción, para 
ubicación espacial, en diferentes masas de agua (Klimley 1993, Klimley et al. 2002, 
Meyer et al. 2005). Estas funciones no son mutuamente excluyentes y el buceo en “yo-
yo” podría colaborar en la interpretación de diversos tipos de  información, como por 
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ejemplo detectar el fondo del mar, la presencia de presas mediante pistas olfativas y la 
orientación espacial utilizando los astros o el campo magnético terrestre (Bruce et al. 
2006, Klimley et al. 2002). Los movimientos verticales son un aspecto importante del 
uso de hábitat de los tiburones, sin embargo esta información es desconocida para la 
mayoría de las especies y por lo tanto no se incluye en los planes de manejo (Speed 
et al. 2010), ni es considerada en el diseño de las estrategias de conservación. 
 El cazón, Galeorhinus  galeus, es una especie costera (Speed et al. 2010) y en 
el Atlántico Sudoccidental (ASO) se distribuye desde Brasil (28°S) (Brick Peres 1989) 
hasta Argentina (48°S) (Chiaramonte 2001). Se ha propuesto que esta especie realiza 
migraciones desde el sur de Brasil hasta el norte de la Patagonia durante la primavera, 
determinando que en las costas  de Argentina, Uruguay y Brasil existiría una sola 
población (Peres y Vooren 1991, Walker 1999, Lucifora et al. 2004). En la Argentina 
los golfos y bahías cerradas del Norte de la Patagonia son consideradas como las 
principales áreas de reproducción de la especie, debido al elevado número de 
individuos que se congregan durante la primavera y el verano (Elías et al. 2004, 
Lucifora et al. 2004, Walker 1999). Un análisis basado en entrevistas con pescadores 
permitió identificar a las bahías internas de la Reserva Natural de Uso Múltiple Bahía 
San Blás (RNBSB), como una de las principales áreas de puesta para el stock del 
cazón en el ASO (Walker 1999). Dentro de Bahía San Blás, particularmente en Bahía 
Anegada, se registró la ocurrencia de hembras con embriones, sugiriendo que el parto 
puede darse en aguas del norte de la Patagonia durante el final de la primavera y el 
verano (Lucifora et al. 2004). Estas áreas sensibles, son clave para la conservación de 
las poblaciones de cazón, en el caso particular de la RNBSB, se ha elaborado el plan 
de manejo del área contemplando a esta especie, sin embargo no ha sido 
implementado hasta la fecha (Chiaramonte, com. pers.). 
 .   
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 En este capítulo se describirá, de manera detallada, el comportamiento de 
buceo y uso de hábitat del cazón G. galeus en la Reserva Natural de Uso Múltiple 
Bahía San Blás.  
 
OBJETIVOS 
 Describir los movimientos verticales de buceo del cazón G. galeus durante el 
mes de noviembre, en la Reserva Natural de Uso Múltiple Bahía San Blás. 
 Identificar las preferencias de profundidad y temperatura durante el día y la 
noche. 
 Registrar las velocidades de buceo y la altura máxima de los buceos verticales 
en diferentes momentos del día. 
 
MATERIAL Y MÉTODOS 
Área de estudio 
 La Reserva Natural de Uso Múltiple Bahía San Blás (RNBSB, Ley 12.788/01) 
se ubica al sur de la Provincia de Buenos Aires (39°54’ a 40°36’ S, 61º50' a 62º30' W) 
(Fig. 4,1) con pequeños riachos interiores, canales naturales, pequeñas islas y repleta 
de bancos de arena en la zona norte. Bahía Anegada y Bahía Unión se ubican dentro 
de la RNBSB, son ambiente someros, con profundidades menores a 2 m en marea 
baja,  donde las islas y los bancos se conectan por canales interiores, con 
profundidades medias entre 10 y 15 m, que en algunas oportunidades pueden 
alcanzar 24 m (Lucifora 2003). La RNBSB está muy influenciada por la descarga de 
aguas ricas en nutrientes provenientes del Río Colorado, al norte y del Río Negro, al 
sur (Guerrero 1998). Debido a la cantidad de alimento disponible y tratarse de un área 
libre de predadores, hacen de la RNBSB una importante zona de desove y cría para 
los primeros estadios de vida de varios peces óseos (Macchi y Acha 1998)  y 
cartilaginosos (Lucifora, 2003, Lucifora et al. 2004).  
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 En el sector sur de la RNBSB se ubica la localidad de San Blás, principal 
destino de los pescadores deportivos del país, que ejercen una elevada presión 
pesquera (45.720 horas por temporada) entre octubre y abril (Llompart 2011). La 
temporada de pesca de tiburón se inicia a principios de la primavera (Octubre) y 
termina con el inicio del otoño (Abril), coincidiendo con el tiempo de permanencia de 
los tiburones dentro de la RNBSB (Lucifora 2003). En general se trata de tiburones 
costeros y de tamaño medio (cazón G. galeus) a grande (gatopardo Notorynchus 
cepedianus, escalandrún Carcharias taurus, y bacota Carcharhinus brachyurus).  
 
Figura 4.1. Galeorhinus galeus. Área de estudio, Reserva Natural de Uso Múltiple de Bahía San 




 Se colectaron y marcaron cinco ejemplares de G. galeus en la RNBSB en 
noviembre de 2011 y 2012, cuatro en Bahía Anegada y el quinto en Bahía Unión (Fig. 
4.1). Los cazones fueron capturados utilizando una embarcación neumática de 4 m de 
eslora y motor fuera de borda de 40 HP y con el apoyo logístico de pescadores 
deportivos locales, mediante cañas, con anzuelos sin barba y cebados con caballa 
(Scomber scombrus) y saraca (Brevoortia aurea). Una vez capturados, se removieron 
los anzuelos y los ejemplares fueron identificados, medidos (LT cm), sexados y 
marcados (Tabla 4.1). Se constató la recuperación exitosa de los ejemplares 
capturados con el nado vigoroso de los mismos al introducirlos en el agua en su 
totalidad y sujetarlos por la aleta caudal con ambas manos para su posterior liberación. 
Los sitios de marcado y la profundidad fueron registrados mediante una ecosonda 
GARMIN modelo Echo-200.   
 
Tabla 4.1. Galeorhinus galeus. Talla, peso y sexo de los ejemplares marcados. 
Ejemplar N° Sexo Largo total (cm) Masa corporal estimada (kg) 
1 Hembra 140 13,647 
2 Hembra 140 13,647 
3 Hembra 136 12,125 
4 Hembra 122 7,784 
5 Hembra 140 13,647 
 
 Todos los cazones fueron marcados con un archivador de transmisión satelital 
modelo MK10 (www.wildlifecomputers.com) (Figura 4.2). En los primeros tres 
ejemplares, la marca se colocó en el lado izquierdo debajo de la base de la aleta 
dorsal, anclada con un dardo de polímero (35x14x16 mm). Los otros dos cazones 
fueron marcados usando una caravana de cabra como apoyo de anclaje de la marca y 
colocada en el borde anterior de la aleta dorsal (Fig. 4.3). Las marcas, estaban 
conectadas al anclaje por medio de un cable de acero recubierto con una vaina 
plástica para su protección, el cable posee una guillotina de seguridad en caso de que 
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Figura 4.2. Archivador MK10 de transmisión satelital. Las unidades están en cm.  
 
 Las marcas fueron programadas para colectar datos por un período de 180 
días en los primeros tres ejemplares y de 270 días en los dos restantes. La diferencia 
entre ambos se debió a la exploración del tiempo estimado de arribo al sector norte de 
la distribución de la especie en el ASO. Transcurrido este tiempo las marcas se liberan 
automáticamente por medio de una reacción electrolítica y ascienden a la superficie 
para transmitir los datos a los satélites Argos (www.argos-system.org). La frecuencia 
de registros de datos se estableció cada 5 segundos para la temperatura ambiente 
(resolución 0,05ºC), la profundidad (resolución: 0,5 m) y la intensidad de luz (longitud 
de onda 550 nm). La información recolectada fue organizada en histogramas de 6 
horas, en los diferentes rangos, para su posterior transmisión satelital: profundidad  
<10 m,  entre 10 y 100 m a intervalos de 10 m, 100 - 125 m, 125 - 150 m, 150 - 200 m, 
> 200 m; y  la temperatura  <3ºC, 3 – 27ºC a intervalos de 2ºC y  > 27ºC. Las marcas 
fueron programadas para que se liberen de manera automática y transmitan los datos 
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en caso de registrarse una profundidad constante de ±3 m durante 48 hs de manera 
continua. 
 
Figura 4.3. Galeorhinus galeus. Archivador de transmisión satelital adherido a la aleta 
dorsal.  
 
Análisis de datos 
 Los datos obtenidos fueron analizados mediante los programas Igor Pro 
Version 6.2 (WaveMetrics, Inc.) y el Data Analysis Program 3.0 (Wildlife Computers). 
Los movimientos verticales fueron analizados mediante el ploteo de los datos de 
temperatura y profundidad y se construyeron perfiles de profundidad y temperatura 
para cada período estudiado. Los datos obtenidos fueron utilizados para confeccionar 
histogramas de tiempo de permanencia de día y noche en cada rango de profundidad 
y temperatura establecidos.  
 Las velocidades de ascenso y descenso vertical y la altura máxima de los 
buceos verticales fueron calculados utilizando los perfiles de profundidad para cuatro 
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momentos del día: amanecer, día (9-10 am, 12-13 pm, 15-16 pm), atardecer y noche 
(21-22 pm, 12-1 am, 3- 4 am). Los horarios del amanecer corresponden con el rango 
horario que va desde el crepúsculo matutino hasta la salida del sol y los del atardecer 
con la puesta del sol hasta el crepúsculo vespertino en el área de estudio y fueron 
obtenidos a partir del sitio web del Servicio de Hidrografía Naval (www.hidro.gob.ar).  
La velocidad de los buceos verticales fue registrada para los movimientos 
ascendentes y descendentes en línea recta entre 45° y 90° sin interrupción entre dos 
puntos y asumiendo una velocidad constante. La altura máxima de los buceos 
verticales se definió como los cinco mayores movimientos verticales de ascenso y 
descenso en línea recta entre dos puntos y sin interrupción en cada intervalo de 
tiempo.  
 El peso total (PT) de los individuos hembras marcados fue estimado utilizando 
la relación Largo/peso calculada para las hembras de G. galeus por Chiaramonte 
(2001). 
   Peso (Kg) = 1.99 x 10-12 Largo total (mm) 4.08 
 
RESULTADOS  
 Se marcaron cinco ejemplares hembras de cazón, G. galeus, de  122 a 140 cm 
de longitud total, en la RNBSB (Tabla 4.1 y 4.2). Las marcas adheridas a las tres 
primeras hembras se desprendieron prematuramente, a los 8, 11 y 21 días y 
transmitieron la información colectada de manera resumida a los satélites Argos. Las 
marcas adheridas a los otros dos ejemplares no funcionaron correctamente, por lo 
tanto los datos no se utilizaron. Particularmente, las dos primeras marcas fueron 
recuperadas y se obtuvo el set completo de datos para el análisis, completando 696 
horas, correspondientes a 29 días de muestreo. El análisis del comportamiento se 
basó en los datos colectados previamente al momento de la liberación de los 
dispositivos. Las tres primeras marcas totalizaron 29 días de muestreo y se estableció 
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que la mayor distancia recorrida, entre el punto de marcado y el de liberación, fue de 
51,2 km, determinando que los tres se encontraban dentro de los límites de la RNBSB 
al momento de la liberación de las marcas (Fig. 4.1, Tabla 4.2). En las Tablas 4.1 y 4.2 
se observan los datos del largo total, sexo, biomasa, coordenadas de marcado y 
liberación.  
Tabla 4.2. Galeorhinus galeus. Información del marcado en la Reserva Natural de Uso Múltiple 
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 Se ha señalado que los primeros movimientos de un individuo liberado luego 
de marcado son una respuesta inducida por el estrés sufrido durante el marcado 
(Cartamil et al., 2010a; Klimley et al., 2002), por lo tanto las primeras 12 hs de 
muestreo fueron descartadas para el análisis. Sin embargo, cabe mencionar, que se 
registró un cambio abrupto en la temperatura en los primeros minutos posteriores al 
marcado, que experimentó uno de los ejemplares que pasó de 28,5 a 22,5°C en 5 
segundos y prácticamente sin cambiar de profundidad (2 m +/- 0,5m). 
 Los resultados permitieron determinar que los cazones tienen una estrecha  
distribución vertical, desplazándose entre la superficie y 24,5 m de profundidad como 
máximo y un acotado rango de temperatura entre 17 y 21°C, sin un patrón vertical 




















Figura 4.4 Galeorhinus galeus. Registro completo de profundidad, temperatura e intensidad de 
luz para el ejemplar N° 1 durante el período de estudio. Las horas nocturnas corresponden a 
























Figura 4.5. Galeorhinus galeus. Registro completo de profundidad, temperatura e intensidad de 
luz para el ejemplar N° 2 durante el período de estudio. Las horas nocturnas corresponden a 




Figura 4.6. Galeorhinus galeus. Profundidad del Ejemplar N° 1 los días 12/11/11 (A), 14/11/11 (B) y 15/1/11 (C). Las horas nocturnas corresponden a las 





Figura 4.7. Galeorhinus galeus. Profundidad del Ejemplar N° 2 los días 15/11/11 (A), 22/11/11 (B) y 30/11/11 (C). Las horas nocturnas corresponden a las por 
barras horizontales en gris. 
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Uno de los comportamientos registrados durante el estudio fue el descripto como 
comportamiento de buceo de “yo-yo” (Holland et al., 1990), un movimiento oscilante y 
vertical que se produce desde la superficie (o cerca de la misma) hacia aguas más 
profundas en un período corto de tiempo (< 1m). El nicho bidimensional de 
temperatura y profundidad para los ejemplares 1 y 2 mostró un rango térmico de uso 
mayor del primero, respecto del segundo, pero este último utilizó una mayor columna 
de agua para sus desplazamientos verticales (S1= 0–24,5 m; 17,15– 19,55°C y S2= 0-
10 m; 17,16–20,30°C, Fig.4.8). Los ejemplares 1 y 2 registraron profundidades medias 
de 2,57 m (±1,84) y 6,48 m (±4,40) respectivamente.  
Para el tercero sólo se registró la profundidad máxima, que fue de 16 m, ya que, a 
través del resumen de los datos obtenidos del satélite,  no se pudo registrar la 


























Figura 4.8. Galeorhinus galeus. Rango completo de temperatura y profundidad utilizados en la 





De los registros obtenidos se concluye que todos los ejemplares se ubicaron, 
en la mayor parte del día (80%) y la noche (83%), a profundidades menores a 10 m y 
el tiempo restante entre 10 y 20 m (Fig. 4.9 y 4.10). Los cazones, se desplazaron  en 
aguas con temperaturas entre 17 y 19°C (día= 75%, noche= 70%) y en menor 




















Figura 4.9. Galeorhinus galeus. Histogramas de tiempo para la profundidad y la temperatura 
para los Ejemplares 1, 2 y 3. Barras negras representan horas de la noche y las barras blancas 
las del día. 
  
 Sólo el ejemplar 1 demostró una preferencia total por los primeros 10 m de 
profundidad durante todo el período analizado (Fig. 4.10, E) permaneciendo la mayor 
parte del tiempo entre uno y dos metros debajo de la superficie (Fig. 4.11). Los 
ejemplares 1 y 2 se movilizaron por largos períodos de tiempo entre la superficie y 50 
cm por debajo de ella, de manera continua y por un tiempo máximo de 9 minutos 
(21:03 - 9:12 pm, 15/11) y 41 minutos (4:48 - 5:29 am, 29/11) respectivamente, este 




Figura 4.10.  Galeorhinus galeus. Ejemplar N° 2 (A - B), Ejemplar N° 3(C - D), Ejemplar N° 1 (E 
- F). Barras negras representan horas de la noche y las barras blancas las del día. 
  
 Las mayores velocidades de los movimientos verticales y de los buceos de 
mayor profundidad fueron registradas durante la noche (Tabla 4.3). No se detectaron 
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diferencias entre las velocidades de ascenso y descenso (Fig. 4.12) pero los 
movimientos de ascenso (3,36 ± 0,17 m y 3,40 ± 0,08 m) fueron mayores que los de 
descenso (2,34 ± 0,24 m y 2,50 ± 0,26 m, Fig. 4.13). 
Tabla 4.3. Galeorhinus galeus. Alturas y velocidades máximas y mínimas de los ejemplares 1 y 
2 en diferentes momentos del día. 
Ejemplar 
Altura máxima de buceo (m)                                                                                                    
Ascenso - Descenso 
Día Noche Amanecer Atardecer 
1 6,0 - 6,5 7,5 - 4,5 6,0 - 4,0 6,0 - 7,0 




)                                                                                                                                                                                                                                                          
Ascenso  (min.–max.) 
Día Noche Amanecer Atardecer 
1 0,67 - 0,10 0,40 - 0,10 0,32 - 0,05 0,25 - 0,10 
2 0,53 - 0,10 1,63 -0,09 0,16 - 0,09 0,27 - 0,09 
Ejemplar 
Descenso  (min.–max.) 
Día Noche Amanecer Atardecer 
1 0,73 - 0,09 0,31 - 0,05 0,59 - 0,05 0,39 - 0,07 





Figura 4.11. Galeorhinus galeus. Histograma detallado del porcentaje de tiempo para la 






Figura 4.12. Galeorhinus galeus. Velocidad  (m/s 
-1












Especies costeras de tiburones migrantes que utilizan aguas someras en 
alguna parte de su ciclo de vida, como G. galeus, son capaces de tolerar salinidades 
bajas, que les permiten frecuentar áreas cercanas a la costa y a la desembocadura de 
los ríos (Speed et al. 2010), que en general son también utilizadas como áreas de cría, 
alimentación y refugio. Los tiburones las utilizan además como sitios de parto, para la 
termorregulación y la conservación de energía (Economakis y Lobel 1998, Hight y 
Lowe 2007). Esto puede provocar a su vez el aumento del crecimiento y del desarrollo 
embrionario aumentando la supervivencia de las crías con el potencial beneficio del 
aumento de la población adulta (Knip et al. 2010).  
Otro comportamiento, la segregación sexual, ha sido descripto  en numerosas 
especies de tiburones, entre ellas, el cazón, donde se comprobó en varias 
poblaciones, que las hembras migrantes arriban en el verano a las zonas costeras 
para utilizarlas como áreas de cría y durante el invierno se ubican en sectores de  la 
plataforma más profunda, mientras que los machos y juveniles arriban a las zonas 
costeras (Peres y Vooren 1991, Walker 1999). En Argentina, durante los meses de 
agosto y septiembre predominan los machos en la costa de Mar del Plata y Necochea, 
mientras que las hembras lo hacen en octubre y diciembre (de Buen 1950). En cambio  
en la zona de Bahía Anegada (RNBSB) se observó que las hembras adultas 
predominaron entre octubre y febrero y los machos entre marzo y abril (Lucifora 2003). 
El análisis de los datos obtenidos, por los pescadores deportivos mediante el marcado 
de cazones en primavera, durante cuatro años, en Bahía Anegada, indica mayor 
cantidad de hembras (65%) que de machos (35%). Se ha señalado que las hembras 
maduras de tiburones, se ubican en estos sectores, para evitar encuentros con 
machos agresivos y de esta manera ahorrar energía, que podría ser utilizada en la 
época de apareamiento (Sims et al. 2001).  
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Por otra parte a la elevada turbidez de las aguas interiores de la RNBSB, que 
pueden disminuir la eficacia de predadores (Abrahams y Kattenfield 1997), se añaden 
los beneficios de las zonas costeras y se concluye que las hembras de cazón podrían 
utilizar las aguas someras y turbias, así como los canales profundos de la RNBSB, 
como refugio de predadores, como por ejemplo el gatopardo, el escalandrún, el 
bacota, y las orcas, entre otros. En este sentido, en una sola oportunidad se capturó 
una hembra, con indicios de ataques recientes en el flanco derecho, aparentemente 
causados por un gatorpado, Notorynhcus cepedianus (Chiaramonte com. pers.) y 
probablemente durante la maniobra de captura.  
 En cuanto al procedimiento de marcado, no se registraron efectos graves o 
perjudiciales en el comportamiento de los cinco ejemplares de G. galeus en el corto 
plazo, ocasionados por el estrés de la captura, ya que fueron capturados, marcados y 
liberados en buenas condiciones. Las marcas de los ejemplares 1, 2 y 3 se 
desprendieron tempranamente, a los 8, 11 y 21 días respectivamente, a pesar de que 
fueron programadas para registrar información de 180 días, este es un problema 
común en este tipo de análisis, pero las razones son difíciles de determinar (Hays et 
al. 2007, Carlson et al. 2010). En nuestro caso el 60% de los dispositivos  funcionaron 
de manera correcta, liberándose de acuerdo a lo programado en caso de que los 
individuos permanecieran durante 48 hs en una columna de agua de 6 m.  
No fue posible estimar la posición de los individuos marcados respecto a la 
intensidad de la luz, ya que esta variable solo puede ser analizada en aguas claras y 
abiertas y los ejemplares marcados permanecieron, la mayor parte del tiempo, en 
aguas turbias y cercanas a la costa.  
Siguiendo los criterios de Lucifora et al. (2004) que establecen cuatro estadios 
reproductivos para las hembras de G. galeus de Bahia Anegada, a saber: los juveniles 
menores a 129 cm LT, con folículos ováricos translúcidos a blanco (1); las hembras 
maduras pre-ovulatorias con úteros vacíos (2); las hembras maduras ovulando con 
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úteros vacíos o parcialmente ocupados con huevos ovulados recientemente (3) y  las 
hembras grávidas con embriones (4), se han determinado los estadios de los 
ejemplares marcados en este trabajo. Uno de ellos corresponde a la categoría 1 y el 
resto a las 2 y 3, ya que no se encontraron evidencias externas que permitieran 
suponer que portaban embriones en los úteros. Para determinar fehacientemente el 
estado reproductivo de las hembras, en futuros análisis deberían utilizarse muestras 
de sangre y ecógrafos portátiles.  
 
Movimientos verticales 
 En este trabajo se determinó un comportamiento de buceo desconocido para el 
ASO en G. galeus, que consiste en movimientos verticales regulares entre la superficie 
(- 50cm) y aguas más profundas con un cambio brusco de profundidad en un período 
corto de tiempo (< 1 min), denominado buceo de “yo-yo” (Carey y Scharold 1990). 
Este tipo de natación oscilante ha sido descripto para varios peces como el atún 
amarillo (Holland et al. 1990, Block et al. 1997), el atún de aleta azul (Brill et al. 2002) y 
el atún ojudo (Holland et al. 1990) y para varias de tiburones como el azul (Carey y 
Scharold 1990, Klimley et al. 2002), el martillo (Jorgensen et al. 2009), el mako (Holts y 
Bedford 1993, Klimley et al. 2002, Sepulveda et al. 2004), el tigre (Nakamura et al. 
2011), el zorro (Cartamil et al. 2010b), el cazón (West y Stevens 2001), el tiburón 
ballena (Brunnschweiler et al. 2009), el blanco (Bruce et al. 2006, Domeier y Nasby-
Lucas 2008, Klimley et al. 2002, Weng et al. 2007), el peregrino (Shepard et al. 2006, 
Sims et al. 2003), el dormilón del  Pacífico (Hulbert et al. 2006) y el de Groenlandia 
(Stokesbury et al. 2005).  
Según Nakamura et al. (2011) el tiburón tigre, Galeocerdo cuvier, usaría el 
buceo de “yo-yo” como mecanismo de acecho y captura de presas durante los 
movimientos verticales, como una estrategia óptima de forrajeo que le permitiría 
combinar espacios tridimensionales y maximizar la tasa de encuentro con las presas 
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distribuidas a modo de parche en la columna de agua. En la RNBSB, es posible que 
las hembras de cazón utilicen el buceo de “yo-yo” para optimizar la búsqueda de 
pescadilla de red, Cynnoscion guatucupa, que es el ítem principal de la dieta, durante 
el mes de noviembre (Lucifora 2003). A su vez la pescadilla de red utilizaría el mismo 
comportamiento para alimentarse de anchoa, Engraulis anchoíta, durante la primavera 
(García 2007). 
Weihs (1973) señala que los peces con flotabilidad negativa, como los túnidos 
y tiburones, pueden en teoría reducir el costo energético de viajes en un 50%, al 
alternar entre el planeo sin esfuerzo del descenso y la natación activa del ascenso. En 
este análisis no encontramos diferencias con respecto a las velocidades de ascenso y 
descenso, pero se determinó que los buceos de ascenso fueron más largos que los de 
descenso, probablemente debido al esfuerzo energético invertido en los primeros. Las 
mayores velocidades y los buceos más largos (ascenso y descenso) fueron 
registrados durante la noche, tal vez asociado a una mayor actividad de forrajeo.  
Los movimientos de pequeña escala son variables e influenciados por factores 
como la dinámica local de presas, características oceanográficas (Cartamil et al. 
2010b) y tal vez la abundancia de predadores.  
Los resultados obtenidos no permiten establecer un claro patrón de buceo 
vertical entre el día y la noche dentro de la RNBSB. En el sur de Australia (West y 
Stevens 2001) G. galeus ha mostrado un patrón vertical de ascenso durante la noche 
en la columna de agua, cercano a la superficie, con descensos regulares durante las 
horas de luz del día hasta 660 m de profundidad, para retornar a la superficie durante 
el atardecer. A su vez estos autores observaron un patrón distinto en las aguas 
someras, ya que los ejemplares de cazón permanecen sobre un plateau durante el día 
y con pocos movimientos verticales. 
Al comparar  hembras de G. galeus de la misma talla (TL = 140 cm) de la 
RNBSB con otras de la población australiana, las primeras alcanzaron mayores 
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velocidades de ascenso y descenso (ascenso = 0,23 m s-1 y descenso = 0,41 m s-1; 
West y Stevens 2001) que son menores que las registradas en este trabajo y se 
corresponden con individuos de tallas menores (ascenso = 0,89 m s-1; TL = 128 cm) y 
mayores (descenso = 1,06 m s-1; TL = 153 cm) (West y Stevens 2001).  
 
Profundidad 
 El rango de profundidad registrado para G. galeus durante el trabajo fue de 0 a 
24,5 m. En el Golfo Nuevo (Chubut), se registraron diferencias en la distribución de 
machos (40 m) con respecto a las hembras (>110 m) (Elías et al. 2004), pero en 
profundidades mayores a las de RNBSB. Elías (1998) capturó machos de G. galeus a 
media agua con espineles de fondo y su presencia en la mitad de la columna de agua 
puede estar asociada con un comportamiento trófico.  
 En Uruguay, la flota artesanal captura cazones en profundidades similares a las 
registradas en este trabajo (Walker 1999). En el sur de Brasil, se distribuyen a 
profundidades entre 40 y 350 m y pueden alcanzar 375 m (Peres y Vooren 1991). En 
el sur de Australia, se determinó que los cazones pasan el 91% del tiempo sobre la 
plataforma continental (< 200 m) con un pico de permanencia entre 50 y 75 m, para las 
hembras y entre 75 y 100 m, para los machos (West y Stevens 2001). Para la costa 
del Pacífico de los EEUU, se determinó que las hembras ocupaban, 
predominantemente, profundidades por debajo de los 55 m, mientras que los machos 
lo hacían por debajo de los 70 m (Ripley 1946). Las bajas profundidades registradas 
en este trabajo pueden deberse a lo acotado del período de estudio, permaneciendo la 
mayor parte del tiempo en aguas someras de las bahías interiores de la RNBSB. 
Obviamente, para determinar la ruta migratoria de G. galeus durante los meses de 
otoño e invierno, desde la Patagonia norte hacia el sur del Brasil (De Buen 1950, 
Ferreira y Vooren 1991, Lucifora et al. 2004), será necesario marcar más cantidad de 
individuos y por mayores períodos de tiempo.  
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 El comportamiento de natación en superficie, o cercana a ella, de forma 
continua durante varios minutos observado en la RNBSB, es el primer registro para la 
población de G. galeus, del ASO. Este tipo de natación fue también registrado para la 
población australiana, pero por períodos más prolongados de tiempo (horas, días o 
semanas) (West y Stevens 2001). A su vez, los cazones han sido capturados con 
espineles de superficie en Australia (Walker 1999, West y Stevens 2001) y Nueva 
Zelanda (Annala et al. 1998 citado en Walker 1999) y con redes de deriva de superficie 
en EEUU (Ripley 1946). 
 Galeorhinus  galeus alcanza aguas más profundas, ha sido registrado a 411 m 
en el noroeste del Pacífico (Eschmeyer et al. 1983), entre 300  y 450 m en Sudáfrica 
(Compagno et al. 1991, Van Der Elst y Vermeulen 1986) y entre 800 y 1060 m en el 
sur de Australia a través del Mar de Tasmania y toda la costa de Nueva Zelanda 
(Walker 1999, West y Stevens 2001).  
 
Temperatura 
 En la RNBSB, G. galeus utilizó principalmente aguas con temperaturas entre 
17 y 19°C y en menor medida entre los 19 y 21°C. En el Golfo Nuevo (Chubut), las 
hembras de cazón fueron capturadas en aguas más profundas (> 110 m) y más frías 
(11–12ºC) (Elías et al. 2004). En el sur de Brasil se capturó en aguas con 
temperaturas entre 18 y 20°C entre los meses de abril y junio (Ferreira y Vooren, 
1991), similares a las registradas en noviembre en la RNBSB. En Uruguay, las 
hembras de cazón, aparecieron a temperaturas menores (15,9-14°C) (De Buen 1950), 
que las registradas para RNBSB. En el sur de Australia los cazones pasan el 63% del 
tiempo en aguas más frías (13–16° C) y un 30% en aguas con temperaturas similares 
a las registradas en este trabajo (16- 20°C) (West y Stevens 2001). El rango térmico 
de los cazones de Australia (7,5°C - 21°C) (West y Stevens 2001) y de Brasil (11°C - 
20°C) (Ferreira y Vooren 1991) es mayor al encontrado en la RNBSB.   
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 Para poder identificar patrones de actividad diurna y nocturna, segregación 
sexual, movimientos verticales relacionados con el ciclo lunar, así como la migración a 
lo largo de su distribución, sería necesario realizar análisis que involucren un tiempo 
superior a cuatro meses y que incluyan hembras y machos. La información 
relacionada con las migraciones, es fundamental para realizar un Plan Regional de 
Conservación efectivo  y coordinado entre Argentina, Uruguay y Brasil, para evitar que 
la población del ASO alcance una extinción irreversible, en la actualidad categorizada 
como Críticamente Amenazada (http://www.iucnredlist.org/details/39352/0). 
  
CONCLUSIONES 
 Se determinó que G.galeus utiliza un rango acotado de profundidades y 
permanece cerca de la costa sin un patrón diferencial claro entre el día y la 
noche dentro de la RNBSB, durante el mes de noviembre. 
 Las hembras de cazón pasan la mayor parte del tiempo, tanto de día como de 
noche, en los primeros 10 metros de la columna de agua.  
 Galeorhinus galeus tiene preferencia por aguas con temperaturas entre 17 y 
19°C tanto de día como de noche.  
 Se registró el comportamiento de buceo vertical oscilante, denominado de “yo-
yo”, durante el día y la noche. 
 Las hembras de cazón nadan en superficie de manera continua y por varios 
minutos. 
 Galeorhinus galeus realiza los buceos más profundos y alcanza las mayores 
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CAPÍTULO V            
Nuevo enfoque para la conservación de tiburones costeros en Argentina basado 




 El objetivo de la pesca recreacional es el pasatiempo y la recreación, con el 
uso doméstico de la captura (Cooke y Cowx 2004). Por otro lado el código de buenas  
prácticas de pesca recreacional (CoP)  define a la pesca recreativa como: “la pesca de 
animales acuáticos, que no constituyen el principal recurso del individuo para 
satisfacer las necesidades nutricionales y que no se venden en general, o que no 
cotizan en la exportación, en los mercados nacionales o en negro” (Arlinghaus et al. 
2010). Esta definición es amplia e incluye otros organismos además de los peces, 
evita definiciones ambiguas (como deporte, placer, diversión), no discrimina los artes 
de pesca e incluye a los motivos por los cuales las capturas son destinadas más al 
consumo personal que a la venta (Arlinghaus et al. 2010). La pesca recreacional 
incluye a los pescadores con una práctica continua y una experiencia acumulada de 
pesca, presentaciones a competencias y asociaciones a los clubes de pesca, así como 
equipos específicos para cada modalidad, jornadas de pesca ajustadas a variables 
pesqueras como sitios de pesca, épocas y especies. 
Los recursos pesqueros del mundo enfrentan diferentes amenazas que han 
sido relacionadas con la explotación comercial (Jackson et al. 2001, Hilborn et al. 
2003, Pauly et al. 2003). Si bien, es reconocido el efecto dramático de la pesca 
comercial sobre los stocks de peces marinos (Reynolds et al. 2001) y los ecosistemas 
marinos (Hall 1999), en las evaluaciones se tiende a ignorar el potencial rol que 




 La pesca recreacional mundial cuenta anualmente, con 727 millones de 
pescadores y se practica utilizando caña y reel (Pitcher y Hollingworth 2002, Cooke y 
Cowx 2004). Las mejores estimaciones acerca de la  pesca recreacional se han 
realizado en Canadá y señalan que a escala global, la captura sería cercana a los 
47.000 millones de peces anuales, de los cuales 17.000 millones serían retenidos, 
estimando una masa de 10,9 millones de toneladas (Cooke y Cowx 2004). Sin 
embargo, la falta de programas de monitoreo a largo plazo, la variación temporal y 
espacial de las poblaciones de peces, la estructura compleja de las pesquerías 
recreacionales de pequeña escala y la complejidad de la conducta de los pescadores, 
dificultan la posibilidad de obtener un panorama preciso de los impactos de la actividad 
y reconocer la potencial influencia de la pesca recreacional en la declinación global de 
los stocks pesqueros (Vigliano y Grosman 1996, Cooke y Cowx 2004, Lewin et al. 
2006).  
Este escenario contribuye a que la mayoría de las pesquerías recreacionales 
no tengan sus propios modelos y marcos conceptuales, a partir de los que se puedan 
aplicar acciones de manejo concretas y específicas y no las que se aplican 
actualmente, basadas en estudios de casos limitados cuyos resultados se extrapolan a 
otros stocks independientes y diferentes (Arlinghaus 2005). En este sentido, deberían 
incrementarse los estudios de las pesquerías recreacionales enfocados a la 
sustentabilidad (Arlinghaus 2006), como los que se realizan en las pesquerías 
comerciales marinas, más aún teniendo en cuenta que las capturas recreacionales a 
veces superan a las capturas comerciales (McPhee et al. 2002, Schroeder y Love 
2002, Arlinghaus et al. 2007). En realidad, las pesquerías recreacionales y comerciales 
comparten numerosos temas de relevancia para el manejo y la conservación, como los 
cambios inducidos en las cadenas tróficas, las reducciones en biomasa, el cambio en 
la estructura de talla y edad de las poblaciones, los impactos en el hábitat, la 
contaminación y la captura de piezas no deseadas. Incluso en algunos ecosistemas, 
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en particular en los continentales de las regiones templadas, la pesca recreacional ha 
reemplazado a la comercial y es en algunos casos, es el único uso de los stocks 
pesqueros, convirtiéndose en la principal causa de mortalidad de numerosas especies, 
incluso de interés comercial (Arlinghaus et al. 2007).  
 En los ambientes marinos la pesca recreacional también contribuye a alterar la 
calidad y el funcionamiento de los ecosistemas (Cooke y Cowx 2004) y como ha sido 
observado en la pesca comercial (Heino y Godo 2002) puede actuar como una fuerza 
selectiva (Policansky 1993). 
La pesca recreacional produce un gran impacto en ambientes costeros, donde 
los pescadores ejercen esta actividad, ya que éstas zonas son hábitats críticos para el 
apareamiento, alimentación y migración de numerosas especies (Jackson et al. 2001, 
Cooke y Cowx 2004). Este efecto puede potenciarse si los estados juveniles y los 
predadores tope son extraídos selectivamente por la pesca recreacional, produciendo 
cambios en la comunidad (Policansky 1993, Coleman et al. 2004). El deterioro del 
ambiente producido por la pesca ha sido atribuido principalmente a la actividad 
comercial (Dayton et al. 1995) pero en la actualidad es conocido que el sector no 
comercial también tiene cierto grado de responsabilidad en el tema (Cryer et al. 1987), 
ya que produce la acumulación de líneas, plomadas y anzuelos sobre el fondo, la 
modificación de la vegetación y la degradación del área costera, sumado al efecto de 
contaminación causado por la pesca embarcada (Mosisch y Arthington 1998, Cowx 
2002, Cooke y Cowx 2006).   
Por otra parte, si bien se han planteados los aspectos negativos la pesca 
recreacional produce un aporte económico considerable (estimado en billones de 
dólares) a las economías locales y regionales. Por lo tanto es sumamente importante 
el buen manejo y fiscalización de las pesquerías recreacionales (Cowx 2002), como 
así también una mejor comprensión de su dinámica, para desarrollar nuevas pautas de 
regulación (Arlinghaus et al. 2010) que puedan incorporar los impactos producidos, en 
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estrategias de manejo de áreas costeras marinas (McCluskey y Lewison 2008, 
Llompart 2011). 
 El interés por la gestión de la pesca recreacional, con caña y reel, es reciente 
en Argentina, a pesar de que se practica desde hace más de un siglo, tanto en 
ambientes costeros como de agua dulce (Vigliano et al. 2000, Llompart 2011). 
Recientemente se han abordado diversos trabajos sobre la pesca recreacional marina, 
desde enfoques científicos, académicos o de gestión (Lucifora 2003, Venerus 2006, 
Cedrola y Caille 2007, García Liotta 2008, Cedrola et al. 2009a, 2009b, Gastaldi 2009, 
Llompart 2011, Llompart et al. 2012). Si bien en nuestro país el movimiento económico 
generado por la pesca recreacional es aún desconocido, existen indicadores que la 
señalan como una fuente importante de ingresos a ser considerada en algunas 
localidades argentinas, entre ellas el Río Paraná, el Río de la Plata, la costa de la 
provincia de Buenos Aires y la de salmónidos en la Patagonia (Vigliano y Alonso 2000, 
Llompart et al. 2012). La pesquería recreacional marítima de la Reserva Natural de 
Uso Múltiple Bahía San Blás (RNUMBSB), es la de mayor importancia en la costa del 
Atlántico Sudoccidental y una de las de mayor captura del Hemisferio Sur (Llompart et 
al. 2012). Por otra parte se ha señalado que las capturas totales por pesca 
recreacional, de condrictios y teleósteos, en RNUMBSB, triplican o cuadruplican a la 
de los desembarques de la pesquería artesanal que opera en RNUMBSB (García 
Liotta 2008). 
La opinión general indica que la pesca recreacional genera un bajo impacto 
sobre las poblaciones de peces cuando se la compara con la pesca industrial, sin 
embargo, para los tiburones no ha sido así y en numerosos casos, como por ejemplo 
en la costa este de Estados Unidos 1.824.000 tiburones costeros y 114.000 tiburones 
pelágicos han sido capturados en 1999 (Babcock 2008). Otros registros señalan que 
en la costa Atlántica, los pescadores recreacionales-recreativos produjeron la mayor 
captura en biomasa de grandes tiburones (Anderson 1980) y en la costa de California, 
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la presión de pesca ejercida sobre Triakis semifasciata fue hasta 26 veces mayor que 
la de la pesca industrial (Smith y Abramson 1990). En el sudeste de Australia la 
población del escalandrún, Carcharias taurus, fue casi extinguida por la caza 
submarina y la pesca con caña (Compagno 1984, Smith y Pollard 1999, Environment 
Australia 2002). Cabe aclarar que en estos países las viejas prácticas han sido 
reemplazadas en las últimas décadas por prácticas más sustentables de pesca con 
devolución. En nuestro país se ha estimado de manera cuantitativa el impacto de la 
pesca recreacional sobre las poblaciones del escalandrún (123 - 453 ind/año), la 
bacota, Carcharhinus brachyurus (327 - 471 ind/año) y el cazón, Galeorhinus galeus 
(708 - 1401 ind/año) en la RNUMBSB (Lucifora 2003). Este autor determinó que esos 
niveles de explotación eran insostenibles  en particular para el escalandrún, ya que el 
número de individuos capturados era comparable con el de la pesquería artesanal de  
Uruguay y con el de la pesca industrial del sur de Brasil. Por su parte, las capturas de 
bacota resultaron mayores que las estimaciones de las  capturas obtenidas por la 
pesca comercial en Puerto Quequén (Chiaramonte 1998).  
Los modelos de supervivencia analizados por Lucifora (2003) señalan que la 
población de escalandrún en el ASO disminuiría a un ritmo de 11% anual, teniendo en 
cuenta la presión por pesca comercial y recreacional, reduciendo el tamaño 
poblacional en al menos 80% en una década, considerado como en peligro crítico de 
extinción, según la UICN (www.redlist.org). Esto llevaría a limitar las presiones que 
tradicionalmente fueron consideradas menores, como la pesca recreativa, ya que el 
efecto sobre la población de esta especie es comparable con el de las pesquerías 
comerciales (Lucifora 2003). 
Respecto a las evaluaciones de bacota, si bien estas indicaron que la población 
era sobreexplotada por la pesca recreacional en la RNUMBSB (Lucifora 2003), a estos 
valores deberían adicionarse las capturas de las pesquerías recreativas del resto de la 
Provincia de Buenos Aires (Lucifora et al. 2001), las de la pesca comercial de la flota 
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costera bonaerense (Lagos 2001), la uruguaya (Nion 1999) y la brasileña (Soto 2000). 
Si bien sólo se conoce una parte menor de las capturas de bacota, los datos muestran 
que la presión de la pesca recreativa es de igual magnitud o mayor que la de la pesca 
industrial (Lucifora 2003). 
Las estimaciones de la pesquería recreativa de cazón, en la RNUMBSB, 
señalan el decrecimiento de la población y una captura mucho menor que la comercial 
de Puerto Quequén (Chiaramonte 1998), pero hasta 10 veces mayor que la de la flota 
artesanal del Golfo Nuevo (Lucifora 2003). Se han recomendado medidas de 
conservación y manejo que deberían ser aplicadas en conjunto por Brasil, Uruguay y 
Argentina, ya que es el área de distribución y explotación de cazón y escalandrún 
(Lucifora 2003). 
 Por otra parte se ha detectado que la pesca recreacional en la Reserva Natural 
Provincial Ría Deseado (RNPRD), incidiría de manera negativa en las poblaciones de 
varias especies de tiburones, principalmente en el gatopardo Notorynchus cepedianus 
y el gatuzo Mustelus schimitti, ya que se capturan, tanto adultos como juveniles, 
cuando se acercan a esta zona, con fines reproductivos (Cedrola 2011). Esto motivó la 
implementación de la pesca recreacional de tiburones con devolución en el ámbito de 
la RNPRD, que deberá complementarse con el entrenamiento de pescadores y 
agentes de conservación, particularmente en técnicas apropiadas para garantizar la 
supervivencia de los tiburones liberados. Además se propone la participación de los 
actores involucrados en la actividad (usuarios, administradores y ONGs), para 
confeccionar las regulaciones del programa de uso público del plan de manejo del 
área protegida (Cedrola 2011).  
  
La pesca recreacional de tiburones en la Argentina 
 La pesca recreacional de tiburones es tradición en la Argentina desde hace 
más de sesenta años. Los tiburones de gran tamaño son trofeos codiciados por los 
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aficionados a la pesca, que participan de torneos y salidas de pesca realizadas 
durante la temporada y son los que sostienen el mercado construido alrededor de esta 
actividad, que incluye tanto el sector turístico como los relacionados con la 
manufactura de los artes de pesca y sus accesorios (Cedrola 2012). Sin embargo no 
hay datos históricos de las capturas y del esfuerzo pesquero de la pesca recreacional 
dirigida a tiburones. Como así tampoco un registro socioeconómico de esta actividad 
que pueda indicar el impacto de la pesca recreacional sobre este recurso, así como su 
alcance social y económico (Cedrola 2012).  
Este tipo de pesca se desarrolla en cuatro de las provincias con litoral marítimo 
(Buenos Aires, Río Negro, Chubut y Santa Cruz), la temporada de pesca se extiende  
entre primavera y verano, que  coincide con la llegada de las distintas especies de 
tiburones a las áreas de pesca y se superpone, en algunos casos, con áreas de cría, 
como en el caso del gatopardo y del gatuzo en la RNPRD (Cedrola 2011). En 
particular la RNUMBSB es un área de apareamiento para el escalandrún, mientras que 
los juveniles de gatopardo la utilizan como área de cría (Lucifora 2003) y también se 
registró una importante cantidad de juveniles y subadultos de bacota, además de 
hembras grávidas de cazón en distintos estadios de gestación (Lucifora et al. 2004).  
 La pesca presenta dos modalidades, la dirigida y la variada. En la primera los 
tiburones de gran porte son las especies objetivo y puede realizarse desde la costa o 
embarcado, utilizando equipos de pesca mediano o pesado. En cambio en la pesca 
variada, los condrictios son capturados junto con otras especies blanco y 
generalmente se practica desde la costa y con equipos medianos o livianos (Cedrola 
2012). A su vez, las especies blanco de la dirigida son el escalandrún, el cazón, la 
bacota y el gatopardo que varían en presencia y abundancia, en relación a su 
distribución natural y a la época del año, a lo largo del litoral marítimo argentino. Por su 
parte, en la pesca variada se incluyen el gatuzo, el espinillo (Squalus acanthias), el 
cazón, la bacota y el gatopardo (Cedrola 2012). 
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 Los torneos de pesca dirigida se realizan en las provincias de Buenos Aires, 
Chubut y Santa Cruz. En Buenos Aires se llevan a cabo a partir de octubre hasta abril, 
en el estuario de Bahía Blanca dentro de la Reserva Natural de Usos Múltiples Bahía 
Blanca, Bahía Falsa y Bahía Verde (RNUMBBFV) (Calvo 2008). En la provincia de 
Chubut, en Playa Canto y Playa Unión entre diciembre y abril mientras que en Santa 
Cruz, se llevan a cabo en la Reserva Natural Provincial Bahía y Península de San 
Julián (RNPBPSJ) y en la RPNRD entre diciembre y  marzo. Con respecto a la pesca 
variada los torneos se realizan en las tres provincias mencionadas y el mayor número 
de eventos se desarrollan en Buenos Aires. Estos torneos son organizados y llevados 
a cabo por clubes de pesca y asociaciones locales (Cedrola 2012), la mayoría premia 
a la pieza de mayor tamaño y los tiburones son un incentivo importante para los 
pescadores. 
La modalidad de pesca dirigida con sacrificio de tiburones se fue modificando 
hacia prácticas más sustentables incorporando la devolución y protocolos de buenas 
prácticas. Paralelamente, a partir del año 2003, se prohibieron los concursos de pesca 
de tiburones con sacrificio dentro de la RNUMBBFV.  
 La pesca recreacional marítima está regulada por disposiciones y decretos 
incluidos dentro de las leyes de pesca provinciales, excepto para Río Negro, donde no 
se cuenta con legislación específica al respecto (Cedrola 2012). Sólo la provincia de 
Buenos Aires posee una normativa reglamentaria exclusiva para la pesca recreacional 
de tiburones, la Dirección de Desarrollo Pesquero del Ministerio Asuntos Agrarios 
estableció la disposición 217/07, cuyo artículo 14 regula la pesca recreacional dirigida 
a los grandes tiburones costeros: escalandrún, bacota, gatopardo, cazón y tiburón 
martillo (Sphyrna tudes, S. lewini y S. zygaena), especificando el tipo de equipo que 
debe ser utilizado y "quedando estrictamente prohibida la captura con sacrificio", 
siendo obligatoria la pesca con devolución.  
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 La pesca recreacional de tiburones se realiza también en áreas protegidas, que 
están reguladas por la normativa de los planes de manejo de las mismas. En la 
provincia de Buenos Aires la RNUMBSB y la RNUMBBFV cuentan con sus respectivos 
planes sujetos a aprobación desde el 2007 por la OPDS (Organismo Provincial para el 
Desarrollo Sustentable). En éstos planes se sentaron las bases técnicas para el 
manejo de las especies de grandes tiburones costeros, considerando tanto la actividad 
recreacional como la artesanal, objetivos de conservación bioecológicos, 
socioeconómicos, se fomenta el marcado y se prohíbe el sacrificio de los individuos.  
En la RNUMBBFV existen lineamientos específicos sobre la pesca recreacional de 
tiburones que incluyen la práctica de pesca con devolución, un programa de educación 
y difusión destinado a los pescadores y la realización de estudios ecológicos (Massola 
y Sotelo 2008). 
 A pesar de la carencia de un marco legal específico para la actividad en 
algunas provincias, en áreas específicas de la costa, se vienen llevando a cabo 
distintas iniciativas para concientizar acerca del impacto de la actividad y promover 
buenas prácticas de pesca recreacional de tiburones. En Santa Cruz, se lograron 
acuerdos para la práctica de la pesca con devolución, con los clubes de pesca y con 
organizadores de concursos de pesca dirigida a tiburones (Cedrola y Caille 2007). 
Posteriormente en el marco del PAN – Tiburones, se recomendó replicar este tipo de 
experiencias en otras localidades costeras, promoviendo talleres de divulgación y 
entrenamiento de buenas prácticas de pesca recreacional y la participación de los 




Marcado y recaptura 
 Históricamente, el objetivo de la mayoría de los estudios de marcado de 
tiburones, era analizar los movimientos y las migraciones, más recientemente y con 
técnicas modernas, se utilizan como herramientas para el estudio de la dinámica de 
poblaciones. Por otra parte, los datos recogidos en un programa de marcado se 
pueden utilizar para analizar el comportamiento, los ensambles de especies, la 
composición por tallas, la proporción de sexos, la distribución espacial y temporal, la 
delimitación de las zonas de cría, la distribución de los intervalos de madurez, los 
índices de abundancia relativa, la fidelidad al sitio, las tasas de dispersión, los tiempos 
de residencia, las interacciones con pesquerías, los cambios en los patrones de pesca, 
la selectividad de las artes, la pérdida de marcas, la supervivencia y los datos 
medioambientales (Klimley y Nelson 1984, Kohler y Turner 2001, Pratt y Carrier 2001).   
 La mayoría de los estudios de marcado fueron llevados a cabo por científicos 
para responder a preguntas biológicas específicas, y en general el marcado y en 
algunos casos las recapturas, fueron realizados por los investigadores que 
participaban directamente en el trabajo. Otro tipo de programa de marcado son los de 
tipo cooperativo o voluntario, donde se promueve la participación conjunta de 
científicos y voluntarios para lograr los objetivos de la investigación (Scott et al. 1990). 
Uno de los primeros programas cooperativos marinos, de pesca recreacional con 
marcado, se inició en los EE.UU en 1951 por Frank Mather y desde entonces se 
implementaron numerosos programas de pequeña y gran escala en todo el mundo y 
se han incluido varias especies de tiburones. Entre ellos el iniciado por el Ministerio de 
Agricultura, Pesca y Alimentación, de Inglaterra (Stevens 1990), en Australia se aplicó 
un programa de marcado cooperativo de pesca recreacional en 1973, (Pepperell 
1990), en EE.UU., se implementó en 1983 el Programa de Marcado de Tiburones 
Pelágicos del Departamento de Caza y Pesca de California (Kohler y Turner 2001). 
Desde 1962 se desarrolla en EEUU el Programa de Marcado de Tiburones 
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Cooperativo que es el más importante del mundo, que comenzó con un grupo de 74 
pescadores que participaron en el marcado en 1963 y actualmente cuenta con más de 
6.500 voluntarios distribuidos a lo largo de la costa del Atlántico de América del Norte y 
Europa (Kohler y Turner 2001). 
 En todos estos programas se utilizan marcas que son seleccionadas teniendo 
en cuenta el objetivo de estudio, el efecto de la marca en el comportamiento, la 
supervivencia, el crecimiento y en otras las características del ciclo vital, la estabilidad 
de la marca, el número y tamaño de los tiburones a ser marcados, el estrés de 
captura, manejo y marcado, la facilidad de penetración o aplicación de la marca, el 
tiempo de permanencia de la marca en el ejemplar, la disponibilidad y capacidad que 
requiere el marcado, el costo de llevar a cabo el estudio y la recaptura de las marcas, 
la coordinación necesaria entre los organismos, estados o países, la especie a marcar 
y los métodos de recuperación y registro de las marcas (McFarlane et al. 1990, Kohler 
y Turner 2001). En el caso de los programas de marcado y recaptura voluntarios, 
tienen cuatro condiciones principales, que la marca debe ser visible, de fácil uso y 
seguro, con equipos de bajo costo y contener las instrucciones de devolución 
detalladas en varios idiomas (Casey 1985). En la Argentina, los primeros aportes de 
marcado comenzaron con Cedrola y Chiaramonte, cuyos resultados forman parte de 
este trabajo y además de este, sólo existe un proyecto del Instituto Nacional del 
Desarrollo Pesquero (INIDEP) de marcado, dirigido a Mustelus schmitti, cuyos 
resultados no han sido publicados. 
En la actualidad, en Argentina, si bien las poblaciones de tiburones son 
altamente impactadas por la pesca comercial, sólo la pesca recreacional está dirigida 
a tiburones costeros de mediano y gran porte y se plantea como una gran amenaza 
para la conservación de poblaciones locales. Si bien existen regulaciones como por 
ejemplo, el establecimiento de áreas marinas protegidas, la liberación obligatoria de 
los tiburones capturados por la pesca comercial (> 160 cm) y recreacional, los 
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ejemplares grandes siguen siendo aún capturados por los pescadores recreacionales, 
ya que la fiscalización es prácticamente inexistente. Este Proyecto tiene un nuevo 
enfoque acerca de la conservación de los tiburones, planteando actividades de 
marcado/recaptura de manera cooperativa y paralelamente el desarrollo de campañas 
de capacitación y difusión sobre el estado de conservación del grupo. Por otra parte se 
busca establecer una alternativa al enfoque tradicional de manejo de los recursos de 
las pesquerías recreacionales. 
 La hipótesis planteada es que es posible la incorporación de los pescadores 
recreacionales de tiburones del Mar Argentino, como actores clave, en un proyecto de 
conservación. 
 Para corroborar esta hipótesis se llevaron a cabo los siguientes objetivos 
particulares: 
1) Comunicar y difundir, a las comunidades de las principales localidades 
costeras, el estado actual de conservación de los tiburones, su historia de vida 
y los objetivos del Proyecto.  
2) Establecer nodos de marcado de tiburones por medio del entrenamiento de los 
pescadores recreacionales, guías de pesca y clubes, en las buenas prácticas 
de pesca y devolución y técnicas de marcado de tiburones.  
3) Incorporar el marcado científico y afianzar la pesca con devolución, de manera 
oficial en los principales torneos de pesca de tiburones dentro de las áreas 
marinas protegidas de Argentina. 
4) Describir de manera cuali/cuantitativa el marcado de tiburones realizado por los 
pescadores recreacionales entrenados en el marco del Proyecto en la costa 
argentina. 
5) Determinar el perfil social y pesquero de los pescadores recreacionales de 
tiburones de la costa Argentina. 
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6) Establecer las bases para la elaboración de estrategias de comanejo 
adaptativo, incorporando a la comunidad de pescadores recreacionales en 
Planes de manejo de tiburones del Mar Argentino. 
 
MATERIALES Y MÉTODOS 
 Se realizó una selección de los principales sitios de pesca recreacional de 
tiburones a lo largo de la costa argentina. Para la  provincia de  Buenos Aires se tomó 
como referencia a Chiaramonte (2008), para Santa Cruz la información aportada por 
Cedrola (2011) y para Río Negro por Suárez (com pers., Grupo CONDROS, IBMP 
Alte. Storni), como así también la información publicada en el Plan de Acción Nacional 
para la Conservación y el Manejo de Condrictios en la República Argentina (Cedrola 
2012). Posteriormente se realizó un relevamiento de los principales actores, como 
clubes de pesca, instituciones académicas, organismos de control y medios de 
comunicación locales. Finalmente se procedió a ordenar la información recopilada y se 
procedió a realizar los contactos previos a las campañas, con el propósito de optimizar 
la logística en el campo.  
Por otra parte, respecto de la infografía, se diseñó y elaboró el material de 
difusión (logo, banner, poster, díptico y  calcomanías (Fig. 1) del proyecto a ejecutar: 
“Conservar Tiburones en Argentina”. Posteriormente se imprimió este material, de 
difusión del Proyecto e información de contacto, que fue difundido durante las 
campañas en las distintas localidades de la costa argentina. Los posters fueron 
distribuidos y colocados en locales de pesca y clubes con el propósito de informar los 
alcances del Proyecto y comunicar sobre los procedimientos a seguir en caso de 
encontrar tiburones marcados (Fig. 2A). Durante las charlas y conferencias se 
distribuyeron los dípticos y calcomanías (Fig. 2B, C y D) ampliando la difusión del 
Proyecto en las distintas localidades donde se practica la pesca recreacional de 







































Figura 5.1. Infografía del Proyecto Conservar Tiburones en Argentina. A. Logo. B. Calcomanía 





Figura 5.2. A. Campaña de difusión en Puerto Deseado. B. Campaña de difusión en San 
Antonio Este. C. Presentación a los alumnos de la escuela de San Antonio Este. D. Entrega de 
dípticos y calcomanías en la escuela primaria de la RNUMBSB. E. Presentación a la fundación 
“Conociendo Nuestra Casa”, Puerto Deseado. F. Presentación a los socios del Club de Pesca y 
Náutica Puerto Galván, Bahía Blanca. 
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Campañas de difusión y concientización 
 Se llevó a cabo una campaña de comunicación con el propósito de dar a 
conocer los objetivos del Proyecto en las comunidades de pescadores recreacionales 
en las provincias de Buenos Aires, Río Negro y Santa Cruz, que incluyen cuatro áreas 
marinas protegidas. Esta comunidad está integrada por guías de pesca, clubes de 
pesca recreacional, que en algún momento del año se dedican a la pesca de escualos 
y por pescadores individuales vinculados o no con clubes de pesca.  
 Las campañas de difusión se llevaron a cabo en localidades seleccionadas  y 
fueron dirigidas para público en general y para la comunidad de pescadores 
recreativos (Fig. 2E y F), con el propósito de formar grupos de debate y difundir el 
estado de situación de los tiburones, el grado de vulnerabilidad, los problemas de 
conservación, y los objetivos concretos del Proyecto.  
 Paralelamente se creó una cuenta de Facebook, que por una parte permite la 
difusión del Proyecto y por otra funciona como plataforma virtual para convocar a los 
pescadores a unirse al programa, informar acerca de las actividades desarrolladas y 
fomentar el intercambio de información y experiencias. 
 
Campañas de capacitación de pescadores recreativos (talleres de marcado)  
 Durante las campañas de difusión se convocó a participar de los talleres de 
marcado, a los pescadores recreativos de tiburones, considerándolos como 
potenciales actores clave del Proyecto.   
 Los talleres se llevaron a cabo entre octubre y diciembre de 2013 en dos 
modalidades: grupales (Fig. 3) e individuales (Fig. 4). Los objetivos consistieron en 
informar acerca del método de marcado y de los aspectos biológicos de los tiburones, 
a tener en cuenta durante el evento de marcado. Por otra parte se  generó un espacio 
de debate sobre temas particulares relacionados con la pesca y la conservación de los 
condrictios, además de proveer información sobre la condición de vulnerabilidad de las 
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especies de tiburones, la importancia de las zonas de cría y la ingerencia del Proyecto 
en la conservación de este grupo.  
 
Figura 5.3. Taller grupal de marcado para pescadores recreacionales del Club de Pesca y 
Náutica Puerto Galván, Bahía Blanca. 
 
Figura 5.4. Taller individual de marcado en la RNUMBSB. 
 Los pescadores fueron entrenados en la metodología de marcado durante 
talleres de capacitación y se les suministró un set de marcado que incluía marcas, un 
punzón aplicador y un manual de marcado diseñado y desarrollado exclusivamente 
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para el Proyecto, como así también una gorra con el logo del Proyecto para fortalecer 
el sentido de pertenencia. 
 
Manual de marcado de tiburones de Argentina  
 El manual de marcado (Cuevas et al. 2013) fue elaborado con el 
asesoramiento técnico de pescadores recreacionales y guías de pesca. Se diseñó en 
un formato práctico (15 x 21 cm) y ameno para ser transportado por los pescadores 
recreacionales. Incluye los objetivos del Proyecto, las recomendaciones previas al 
marcado, asesoramiento en el manejo de los ejemplares para garantizar la 
supervivencia y una detallada explicación de los pasos del  marcado. Se enumeraron 
además las 9 especies y el género de tiburones costeros que se prevee marcar (azul 
Prionace glauca, zorro Alopias vulpinus, mako Isurus oxyrhinchus, oceánico 
Carcharhinus longimanus, cazón, bacota, gatopardo, espinillo, escalandrún y el género 
de martillos Sphyrna).  
Además, cuenta con fichas técnicas de 16 especies de tiburones de Argentina 
(gatuzo, ángel Squatina guggenheim, pintaroja Schroederichthys bivius, azul, zorro, 
sardinero Lamna nasus, mako, Sphyrna lewini, Sphyrna tude, Sphyrna zygaena, 
oceánico, cazón, bacota, gatopardo, espinillo y escalandrún) que incluyen, 
ilustraciones originales e información sobre biología, distribución y estado de 
conservación. Se completa con planillas (20) para asentar los datos de los ejemplares 
marcados y la recaptura.  
 
Marcado, recaptura y recompensa 
 Los tiburones en general, son un grupo adecuado para el análisis de marcado 
debido a que realizan amplios movimientos, tienen un comportamiento gregario y 
tamaño relativamente grande, que les permite portar la mayoría de las marcas con 
éxito. Las marcas están realizadas con diversos materiales, a veces diseñadas para 
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ciertas especies o grupos específicos y se han utilizado con éxito en casi todo el 
mundo (Kohler y Turner 2001). Las marcas pueden ser naturales o artificiales, entre 
éstas últimas las más comunes son externas, con un formato de anclaje que les 
permite adherirse a los ejemplares; incluyen información sobre el Proyecto al que 
pertenecen, con un código alfanumérico para el reconocimiento de los individuos 
(Bergman et al. 1992) (Fig. 5A). Las marcas en forma de dardo permiten ser aplicadas 
con facilidad y seguridad; originalmente fueron desarrolladas para atunes y 
posteriormente se modificaron para tiburones (Casey 1985) y son usadas por biólogos 
y pescadores.  
Las marcas utilizadas en el este Proyecto llevan la indicación de que 
pertenecen al “Programa de Marcado de Tiburones de la División de Ictiología del 
Museo Argentino de Ciencias Naturales Bernardino Rivadavia”, coordinado por el Dr. 
Chiaramonte; poseen un número de identificación y la información de contacto 
(nombre de la institución a cargo del Proyecto, teléfono, correo electrónico y dirección 
postal) para establecer la comunicación en caso de que el ejemplar sea recapturado.  
Se aplicaron mediante un punzón hueco de acero inoxidable (Fig. 5B); el 
extremo de la marca posee una barbilla o lengüeta que se coloca en una ranura del 
punzón y la mantiene firme para asegurar la penetración en la musculatura cerca de la 
base de la primera aleta dorsal hasta que el anclaje de la lengüeta quede 
perpendicular al cartílago basal de la aleta (Fig. 5C). El punzón se inserta en ángulo 
hacia el extremo de la cabeza, de manera que la marca tenga una posición 
hidrodinámica en el sentido antero-posterior.  
 Se solicitó a los pescadores que completen las planillas del Manual de 
Marcado, con los datos que incluyen el nombre de la especie, el número de marca, la 
longitud total (cm) (Fig. 5D), el sexo, la fecha, hora, localidad, latitud y longitud, tipo de 
pesca (costa o embarcado), tipo de carnada, así como el nombre y la dirección de la 
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persona que realizó el marcado; además se incluye un apartado de comentarios para 
agregar datos biológicos del individuo, información ambiental y observaciones.  
Los datos permitieron realizar una caracterización biológica. Mediante las 
longitudes obtenidas se caracterizaron los estadios de madurez, según el criterio de 
Lucifora (Lucifora 2003), Chavez, (Chavez 2014) y Chiaramonte (2015). 
Para facilitar la tarea de los colaboradores del Proyecto, los datos fueron 
enviados por distintos medios (mensaje de texto, mensaje privado a través de la 
página de Facebook del Proyecto, correo electrónico o teléfono).  
Se establecieron nodos de marcado que consistieron en un grupo de 
colaboradores de una localidad costera determinada, que participan en el marcado de 
tiburones de forma sistemática.  Para cada nodo se calculó un índice de marcado:  
N° de marcas entregadas/ejemplares marcados 
Los procedimientos para comunicar la recaptura fueron incluidos en los póster 
y dípticos del Proyecto y las planillas de marcado también son utilizadas para 
documentar la recaptura.  
Por otra parte, es implementó un sistema de recompensa para todos aquellos 
que informen sobre una recaptura en forma voluntaria, que consistió en una remera 
con el logo del Proyecto (Fig. 5F), que además ayudó a fortalecer el sentido de 
pertenencia de los colaboradores al Proyecto y de manera indirecta alentó a otros 




Figura 5.5. A. Marca utilizada en el proyecto. B. Punzón aplicador. C. Colocación de la marca 
en la base de la aleta dorsal de un ejemplar de cazón. D. Medición de un ejemplar de cazón. E. 
Marcado de bacota en Mar del Plata por pescadores locales desde kayak. F. Recompensa por 





 Se diseñaron encuestas formales para que se completaran durante los talleres 
de marcado y los torneos de pesca recreacional de tiburón en distintas localidades de 
las provincias de Buenos Aires, Río Negro y Santa Cruz. El objetivo fue caracterizar el 
perfil social y pesquero de los pescadores recreacionales de tiburones y el grado de 
percepción respecto al estado actual de conservación de los tiburones. El cuestionario 
incluyó datos personales (sexo, edad y años como pescador), la  caracterización del 
perfil de pescador (tipo de pescador, modalidad y equipos de pesca empleados, tipo 
de carnada usada y preferencia de especies a capturar), percepción sobre el estado 
de conservación de los tiburones costeros y sobre un potencial cambio de hábito de la 




 Se realizaron 26 eventos incluyendo conferencias, charlas, entrevistas de radio, 
diarios y tv, durante la primavera de 2013 (Tabla 1), en distintas localidades de las 
provincias de Buenos Aires, Río Negro y Santa Cruz. En todas se abordaron aspectos 
de historia de vida, estado de conservación de las especies y se realizó la difusión de 
los objetivos del Proyecto. 
Por otra parte la cuenta de Facebook creada para el Proyecto, cuenta en la 
actualidad con 1867 seguidores y en una oportunidad se llegó a 6.400 personas 
alcanzadas con la publicación de la tercera recaptura del Proyecto, publicada el 8 de 






Talleres de marcado 
A partir de septiembre de 2013 se realizaron 7 talleres grupales y 20 reuniones 
individuales, donde  96 pescadores recreacionales fueron entrenados en el marcado y 
les fueron entregadas 1.281 marcas. Este grupo de pescadores desarrollan su 
actividad en 14 localidades costeras de Buenos Aires, Río Negro y Santa Cruz, 
incluyendo 4 Áreas Marinas Protegidas (Superficie total: 5.615 km2), que fueron 
agrupados en 13 nodos de marcado que se extienden aproximadamente en 1000 km 
de costa, desde el Faro Querandí (Prov. de Buenos Aires) hasta el puerto de aguas 
profundas de San Antonio Este (Prov. de Río Negro) (Fig. 6). 
 
Tabla 5.1. Información de los eventos de difusión del proyecto realizados en Buenos Aires, Río 




Figura 5.6. Ubicación de los nodos activos de marcado. 1: Faro Querandí, 2: Mar Chiquita, 3: 
Santa Clara y Mar de Cobo, 4: Mar del Plata, 5: Marisol, 6: Pehuencó, 7: RNUMBB, 8: 
RNUMBSB, 9: Viedma, 10: San Antonio Este, 11: RNRPD, 12: RNPSJ. 
 
Marcado 
Los pescadores entrenados se distribuyeron en 58 grupos de pesca, desde el 
inicio del Proyecto el  31%  de los pescadores reportaron algún evento de marcado. En 
el contexto del Proyecto se han marcado 316 ejemplares, entre los que se incluyen: 
cazón (41,1%), bacota (23,4%), espinillo (10,8%), Sphyrna spp. (9,5%), Squatina spp. 
(0,6%) y escalandrún (0,3%), en la provincia de Buenos Aires y gatopardo (12,7%) 




Figura 5.7. Abundancia relativa de tiburones marcados por especie. 
 El mayor índice de marcado fue registrado en el nodo Santa Clara - Mar de 
Cobo (0,72), mientras que en San Blás se registró el mayor número de ejemplares 
marcados (N=176) representando el 53% del total (Tabla 2). La mayor riqueza de 
especies (N=5) se registró en Pehuencó (incorporando al género Squatina) seguido de 
la RNUMBSB y el nodo Santa Clara del Mar – Mar de Cobo (N=4) (Fig. 8). 
 
Tabla 5.2. Información detallada de los nodos de marcado de tiburones en Buenos Aires, Río 


































Figura 5.8. Abundancia de las especies de tiburones marcados por nodo. Cbra: Carcharhinus brachyurus, Ctau: Carcharias taurus, Ggal: Galeorhinus 
galeus, Ncep: Notorynchus cepedianus, Saca: Squalus acanthias, Sphy: Sphyrna spp., Squa: Squatina 
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Características biológicas de los ejemplares marcados 
La mayoría de los ejemplares de tiburones marcados resultaron hembras, en 
todas las especies (Fig.9). Particularmente para el cazón, la distribución de tallas  
osciló entre 54 y 148 cm LT con una moda entre 130 y 140 cm de LT (Fig. 9A). Por 
otro lado, el análisis del largo total determinó que el 59,2% de las hembras y el 96% de 
los machos estaban sexualmente maduros. Por su parte, la distribución de tallas de 
bacota presentó dos modas, una entre 140 y 160 cm de LT para ambos sexos, y otra 
para las hembras entre 200 y 220 cm y entre 180 y 200 cm para los machos (Fig. 9B). 
Contrariamente a lo registrado para cazón, el 81,13% de las hembras de bacota 
resultaron inmaduras (LT < 215 cm), al igual que el 93,33% de los machos (LT < 200 
cm). La distribución de tallas para las hembras de gatopardo presentó una moda entre 
120 y 160 cm de LT, mientras que para los machos fue entre los 120 y 140 cm (Fig. 
9C), tanto las hembras como los machos resultaron inmaduros (LT < 170 cm). Los 
ejemplares marcados de espinillo fueron casi todos hembras maduras (LT> 70 cm) con 
mayor frecuencia de tallas entre 85 y 90 cm de LT (Fig. 9D), mientras que los dos 
machos marcados también resultaron maduros (LT > 63 cm). Las tallas de los 
ejemplares del género Sphyrna oscilaron entre 70 y 150 cm LT para las hembras y 
entre 80 y 120 cm LT para los machos (Fig. 9E). La mayor frecuencia de las hembras 
se registró entre 80 y 110 cm LT, mientras que para los machos fue entre 100 y 110 
cm LT. Finalmente, el único individuo marcado de escalandrún fue una hembra de 200 
cm de LT y probablemente madura.  
Un análisis particular de los cazones marcados entre Faro Querandí y Mar del 
Plata arrojó que el 20,8% del total de ejemplares marcados, resultaron inmaduros (Fig. 
10) con un rango de distribución entre 54 y 114 cm LT y la mayor frecuencia de 
juveniles entre 80 y 90 cm de LT (Fig. 11A). Por el contrario, la mayoría de los cazones 
marcados en la Zona del Rincón (79,2% del total marcado) resultaron ejemplares 
maduros (85%) (Fig. 10). Mientras que en el sector norte de la Provincia de Buenos 
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Aires el 90% de los ejemplares de bacota (69,1% del total marcado), tanto hembras 
como machos, resultaron inmaduros (Fig. 10), se registró la mayor frecuencia entre 
200 y 220 cm de LT y otra moda secundaria entre 80 y 140 cm LT (Fig. 11B). En la 
Zona del Rincón todos los machos de bacota resultaron inmaduros mientras que las 
hembras maduras representaron un 37,5% (Fig. 10). Por su parte, todos los 
ejemplares del genero Sphyrna spp. fueron marcados en el sector norte, la mayoría en 








Figura 5.10. Porcentaje de individuos inmaduros y maduros de cazón y bacota en la Zona del 
Rincón y en la Zona Norte de la Provincia de Buenos Aires (Faro Querandí – Mar del Plata). M 
Cbra: machos de bacota. H Cbra: hembras de bacota. M Ggal: machos de cazón. H Ggal: 
hembra de cazón. 
 
Figura 5.11. Distribución de tallas de cazón y bacota en el sector norte de la Provincia de 
Buenos Aires. A: Ejemplares marcados en Santa Clara del Mar, Mar de Cobo y Mar Chiquita. 





Se recapturaron 3 individuos, que representan el 0,91% del total de individuos 
marcados. El primero correspondió a una hembra de cazón (N°537) marcada en Bahía 
Anegada (RNUMBSB) el 28/11/10 y recapturada por un barco de pesca comercial el 
20/10/11 a 150 km en dirección sudeste, en mar abierto. El segundo ejemplar 
corresponde a una hembra de bacota (N°1559) marcada el 23/12/13 en la zona de Mar 
de Cobo (Provincia de Buenos Aires). Este individuo recorrió 10,6 km y fue 
recapturado ese mismo día por otro guía de pesca en Santa Clara del Mar (Provincia 
de Buenos Aires). El tercer ejemplar recapturado fue otra hembra de cazón (N°1587) 
marcada el 10/01/15 en Mar de Cobo y recapturado el 31/01/15 a 3-4 millas del puerto 
de Necochea, lo que indica un recorrido de 152,6 km, en 21 días. 
Torneos de pesca de tiburones 
 Se continuó con el trabajo iniciado por el MACN y la Fundación Patagonia 
Natural, con los organizadores de los torneos de pesca de tiburones en la RNUMBBFV 
y en la RNBPSJ, con el propósito de mantenerlo en el tiempo e incorporar el marcado 
en el reglamento de los torneos (Tabla 3). En este sentido las marcas del Proyecto 
fueron utilizadas por el Club de Pesca y Náutica Puerto Galván, en octubre de 2013 
(Fig. 12) y en la RNBPSJ por el Club de Pesca Otto Wholer, en enero de 2014. En el 
primero se marcaron dos hembras de Cazón (132 y 136 cm LT) y una de espinillo (86 
cm LT); mientras que en el segundo se marcaron un macho y una hembra de 
gatopardo (154 y 120 cm LT). En los clubes de pesca mencionados, se estableció un 




Figura 5.12. Procedimiento de medición de un ejemplar de cazón en el agua, antes de ser 
marcado por los fiscales del Club de Pesca y Náutica Puerto Galván, durante el Safari del 
Tiburón en la RNUMBB (10/2013).  
 
 
Tabla 5.3. Información sobre los principales torneos de pesca de tiburón de la Argentina. 
 
Un logro significativo ha sido que, en la RNPRD después de 46 años 
ininterrumpidos de torneos de pesca de tiburón con sacrificio, se llevó a cabo en marzo 
de 2014 el primer torneo de pesca sin sacrificio y con devolución de tiburones 
estableciéndose acuerdos de compromiso con los organizadores respecto a la pesca 
sustentable y al marcado de tiburones (Tabla 3).  
Perfil de los pescadores recreativos de grandes tiburones costeros 
 Se determinó que las temporadas de pesca de los grandes tiburones costeros 
en la provincia de Buenos Aires se extiende desde septiembre a mayo, mientras que 
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en las provincias de Río Negro y Santa Cruz, entre octubre y abril. Se encuestaron 53 
pescadores recreativos de tiburones, procedentes de las provincias mencionadas 
(Tabla 4), todos fueron de sexo masculino y mayores de edad, siendo pescadores 
recreacionales el 92,5%, guías de pesca recreacional el 1,9% y el 5,7% se 
consideraron en ambos tipos. Con respecto a la edad de los pescadores se obtuvo un 
promedio de 44,6 años (+/- 10,9), el 62 % de los encuestados fueron mayores de 40 
años y se  determinaron dos modas en la frecuencia de distribución etaria, la menor  
fue de 30 a 34 años y la mayor de 50 a 54 años (Fig. 13A). En cuanto a la experiencia 
como pescadores se obtuvo un promedio de 25,5 años (+/- 14,2) y el 54,7% del total 
resultó con más de 20 años de experiencia, registrándose la mayor frecuencia entre  6 
y 10 años (Fig. 13B).  






Figura 13. Resultados de las encuestas a los pescadores recreacionales de tiburones, 
expresados en el porcentaje de frecuencia. A. Distribución de edades. B. Distribución de años 
de experiencia. C. Distribución de las especies blanco preferidas. Barras negras: si busca o no 
una especie en particular. N/e: no especificó. D. Distribución de la preferencia de la carnada 
utilizada.   
 
Las modalidades de pesca preferidas fueron las de costa (41,5%) y las desde 
una embarcación a motor (43,4%), seguidas de la combinación de ambas (11,3%) y 
por último la pesca desde kayak (3,8%). La mayoría respondió que no busca una 
especie en particular (64,2%) mientras que el resto que dirige su pesca eligió al bacota 
(32,4%) y al gatopardo (27%) (Fig. 13C). Las especies más utilizadas como carnada, 
para pescar tiburones, resultaron la lisa (Mugil platanus) (36,8%), el magrú (Scomber 
japonicus) (28,4%) y el róbalo (Eleginops maclovinus) (13,7%) (Fig. 13D).  
Los reels más utilizados por los pescadores son los  rotativos (68%), seguidos 
de los frontales (3,8%). Las cañas más usadas son las de fibra de vidrio (51,7%), 
seguidas por cañas de grafito/carbono (41,1%) y el resto utilizó cañas naturales. El 
largo de caña más usado fue entre 1,5 y 1,99m (20,4%), seguido por rangos de 2 a 
2,49 m y de 3,5 a 3,99 m (18,5%). El  68,5% utiliza el reel con nylon-monofilamento, el 
13% con multifilamento y el 9,3% con Dacron. Los únicos anzuelos nombrados fueron 
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los Mustad (75,5%), de bronce modelo 3406/3443 (15,1%) seguido de los de acero 
inoxidable Tartuna (7,55%). A la hora de pescar tiburones la mayoría (60%) utilizó 
algún elemento flotante, el globo fue elegido en primer lugar (51,5%). 
 La mayoría de los pescadores recreacionales (64,3%) percibió que la 
abundancia de tiburones disminuyó en los últimos cinco años (Fig. 14A) y más del 
70% contestó que conocía que están amenazados de extinción (Fig. 14B). En lo que 
respecta a la vinculación de la actividad con la merma de las poblaciones locales de 
tiburones, los pescadores recreativos encuestados contestaron que su responsabilidad 
es baja (46,3%), mientras que el 37% piensa que es alta (Fig. 14C). Por otra parte los 
pescadores mostraron un gran optimismo (83%) con respecto a que la pesca con 
sacrificio de tiburones pueda ser erradicada en el país (Fig. 14D). 
 Respecto del conocimiento de la única normativa sobre la pesca recreacional 
que protege a los grandes tiburones costeros en la Argentina (Disposición N° 217/07 
de la Provincia de Buenos Aires) fue más conocida por los pescadores recreacionales 
de la provincia de Buenos Aires que por los de Patagonia (Fig. 14E). Finalmente, 
fueron consultados sobre la fiscalización y tanto en la Provincia de Buenos Aires como 
en Patagonia, a la mayoría de los recreacionales nunca les pidieron licencia de pesca 




Figura 14. A. Percepción de los pescadores recreacionales acerca de la abundancia de 
tiburones en los últimos 5 años. B. Conocimiento del estado de amenaza de extinción. C. 
Grado de responsabilidad en la disminución de poblaciones de tiburones. D. Posibilidad de la 
erradicación de la pesca recreacional de tiburones con sacrificio. E. Conocimiento de la 
disposición N°217/07 de Provincia de Buenos Aires. F. Requerimiento de licencia de pesca por 
parte de alguna autoridad. 
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DISCUSIÓN Y CONCLUSIONES 
Existen dos tipos de programas de marcado y recaptura de tiburones, los 
formales que son ejecutados por instituciones científicas. En éstos se realiza un gran 
esfuerzo de muestreo en tiempo limitado y con poca participación de la sociedad civil 
siendo generalmente ejecutados por personal técnico-científico (Latour 2005), y los no 
formales que son los ejecutados por estas instituciones y voluntarios de la sociedad de 
manera cooperativa (Walker et al. 2000, Latour 2005, Pepperell 2005).  
En esta última modalidad está enmarcado este trabajo, donde se ha fomentado 
el marcado como herramienta para involucrar a los pescadores recreacionales de 
tiburones como actores clave de un proyecto de conservación. Estos programas tienen 
la ventaja de establecer un fuerte vínculo entre científicos y pescadores 
recreacionales, que son unos de los principales usuarios e interesados en preservar 
este recurso. Entre las desventajas se señalan un mayor esfuerzo en el entrenamiento 
de voluntarios, el armado de estrategias para la incorporación de nuevos 
colaboradores y además se requiere más tiempo para marcar la misma cantidad de 
individuos, que en un programa formal.  
 Globalmente los programas de marcado voluntario de tiburones han dado como 
resultado el marcado de un gran número de ejemplares pertenecientes a más de 100 
especies. Entre 1962 y 1997 en el marco del programa CSTP (EEUU), se marcaron 
142.868 tiburones de más de 52 especies y para 30 de ellas se marcaron más de 100 
ejemplares (Kohler y Turner 2001). 
El análisis de los resultados de 64 proyectos de marcado/recaptura de 
tiburones realizados en todo el mundo, arrojó un promedio de recaptura de 6,41% 
(DS=+/- 12, 88%) y en el 55% de ellos, las recapturas fueron menores al 5% (Kohler y 
Turner 2001).  
Si bien la tasa de recaptura de este proyecto, registrada hasta la fecha, es de 
0,91% y teniendo en cuenta el corto plazo de desarrollo (18 meses) y que para cazón 
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se marcaron 140 ejemplares, observamos que este programa de marcado tiene la 
misma tendencia de otros que han sido exitosos. Entre otros indicadores que apoyan 
este criterio, podemos citar el grado de compromiso de varios pescadores al ocuparse 
de la organización de encuentros y charlas, de reclutar nuevos miembros y en algunos 
casos también de asumir la coordinación de las actividades de marcado y ser agentes 
de difusión y multiplicación constante y activa de las actividades desarrolladas 
publicadas en cuentas personales de facebook. Particularmente, otro grupo de guías 
decidió transmitir a tierra la información del marcado por VHF, por un lado para facilitar 
la tarea en el agua  y por otro, para difundir por este medio la actividad al resto de la 
comunidad que pesca en la zona.   
 La relación costo/beneficio de los programas de marcado voluntario es 
extremadamente baja. Por otra parte, para un investigador sería prácticamente 
imposible  marcar la misma cantidad de ejemplares que marcan los pescadores 
recreacionales voluntarios, que además cubren extensas áreas marinas costeras 
(Kohler y Turner 2001). Para la implementación de estos planes, existen gastos 
generales y los que involucran a las marcas. Si bien la inversión no es despreciable, 
este método es rentable, confiable y permite obtener datos poblacionales, registrando 
la presencia de un ejemplar en el tiempo y en el espacio, proveyendo así herramientas 
importantes para los gestores de las pesquerías (Everhart y Young 1981, Gordon 
1990).   
Este Proyecto de marcado voluntario optimiza el uso de los recursos, tanto 
humanos como materiales, al establecer puntos de marcado (nodos) a lo largo de la 
costa argentina. Por otra parte, también se lograron avances educativos y de 
conservación  en las comunidades en las que se llevó a cabo.  
Además se obtuvieron datos biológicos de los ejemplares marcados que 
permitieron inferir características poblacionales. En particular para Carcharinus 
brachyurus, se registraron las tallas máximas, en la zona de la Restinga de Mar del 
 209 
 
Plata (hembras: 300 cm, machos: 270 cm LT), mayores que las señaladas por Lucifora 
(2003) en Bahía Anegada (hembras: 256 cm, machos: 247 cm LT) y donde la 
distribución de frecuencia de tallas registró una moda principal en el rango 206-220 cm 
de LT y dos modas secundarias en 181-185 y 236-240 cm de LT. La moda principal 
del sector norte de la provincia de Buenos Aires coincide con la hallada para la 
población del sur de la provincia (Lucifora 2003). La mayoría de los ejemplares de 
bacota marcados en la zona norte de Buenos Aires, resultaron  hembras inmaduras, 
como lo registrado en Bahía Anegada (Lucifora 2003). Este escenario estaría 
indicando a la zona costera como un sitio de cría (Cortés 2011) y de paso de las 
hembras de bacota.  
En la RNUMBSB no registraron ejemplares juveniles menores de 100 cm de 
LT, tanto en las capturas de embarcaciones de pesca variada (n= 475), como en las 
de pesca de grandes tiburones (n= 156), durante tres años de muestreo en Bahía 
Anegada (Lucifora 2003). Este autor sugiere que los embriones de alrededor de 60 cm 
de LT están cercanos a la talla de nacimiento y fueron registradas hembras con 
camadas de embriones con estas tallas, en octubre en Necochea (56 y 62 cm de LT) 
(Chiaramonte 1996) y en diciembre en Bahía Anegada (Lucifora 2003). En este 
Proyecto se registraron y marcaron, una hembra de 63 cm y un macho de 60 cm de LT 
en Mar de Cobo y en el Faro Querandí respectivamente convirtiéndose este sector en 
zona de neonatos y potencial área de parto para la especie. 
Otra de las especies analizadas fue el cazón, los machos marcados 
presentaron un rango de tallas entre 100 y 148 cm de LT, en Bahía Anegada, mientras 
que para las hembras osciló entre 54 cm (Santa Clara del Mar) y 144 cm LT (Bahía 
Anegada). En esta última zona el rango de tallas para los machos fue entre 49,2 y 
152,8 cm de LT y para las hembras entre 48,3 a 153,2 cm LT (Lucifora 2003). En 
Necochea  el rango de los machos fue entre  69,5-147 cm LT, con un sesgo hacia 
tallas mayores y sólo el 25,2 % resultaron inmaduros, mientras que las hembras 
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oscilaron entre 57,6 y 147,5 cm de LT, el 65,4 % fueron inmaduras y sólo 34,6 % 
maduras (Chiaramonte 2001). En Bahía Anegada los machos dominaron las capturas 
en octubre y abril, mientras que la abundancia más baja se registró desde noviembre a 
marzo, en tanto que las hembras fueron más abundantes que los machos desde 
noviembre a marzo y las menores abundancias se registraron en octubre y abril 
(Lucifora 2003). En este trabajo la mayoría de los machos y hembras marcados en la 
Zona del Rincón presentaron tallas de madurez sexual, que coincidieron con los datos 
registrados de la flota de Puerto Quequén, en el centro de la provincia. Las hembras 
siempre fueron dominantes sobre los machos en todos los puntos de marcado y la 
mayoría de los machos y hembras resultaron inmaduros. En la zona norte de la 
provincia de Buenos Aires tanto las hembras como los machos marcados estuvieron 
por debajo de la talla de madurez sexual. 
Según Menni et al. (1986) frente a Mar del Plata (38°S) se hallaron sólo 
machos juveniles de cazón de enero a abril y hembras juveniles de enero a junio, 
mientras que durante el invierno, en las costas uruguayas sólo aparecen machos (De 
Buen 1950). Estos datos sugieren que las hembras adultas, se encuentran en la zona 
externa de la plataforma, durante los meses más fríos (Ferreira y Vooren 1991, Peres 
y Vooren 1991), mientras que los machos y juveniles de ambos sexos permanecen en 
la zona costera (De Buen 1950, Menni 1983, Menni et al. 1986, Lucifora 2003). Cabe 
mencionar que no se marcaron ejemplares maduros de cazón en la zona costera de 
Mar del Plata, sólo hembras y machos inmaduros en áreas próximas al norte (Santa 
Clara del Mar, Mar de Cobo y Mar Chiquita). La presencia de hembras en las áreas de 
cría costeras en primavera y verano y la invernada en la plataforma externa, mientras 
que los machos y juveniles pasan el invierno en aguas costeras, parecería indicar un 
patrón migratorio característico de todas las poblaciones de cazón del mundo (Walker 
1999). De acuerdo a lo señalado y al rango de tallas registrado en la zona norte de la 
provincia de Buenos Aires, el sector comprendido entre Faro Querandí y Mar del Plata 
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podría estar funcionando como un corredor para las hembras juveniles de cazón y 
bacota así como también para neonatos de esta última. Al igual que la RNUMBSB este 
sector de la provincia adquiere un valor sustancial como área a proteger, con un gran 
valor demográfico ya que su conservación es crucial para mantener viable la población 
de bacota y cazón en el ASO (Lucifora 2003). Coincidiendo con estas observaciones, 
Cortés (2011) señala que los adultos de gatuzo (Mustelus schmitti) y pez ángel 
(Squatina guggenheim) utilizan las zonas costeras de baja profundidad (< 25 m) y alta 
temperatura de la provincia de Buenos Aires como áreas de cría y concentración de 
adultos en la época reproductiva.  
Por otra parte, según las fotos recibidas de los individuos marcados de martillo, 
en este sector, indican que los ejemplares corresponden a S. zygaena y considerando 
que todos los individuos no superaron los 150 cm LT, estaríamos en presencia de una 
zona de agrupamiento de juveniles de esta especie. En el futuro se pretende confirmar 
esta hipótesis mediante un nuevo y detallado entrenamiento para que los pescadores 
logren discriminar las tres especies de martillo de Argentina.  
Se marcaron dos ejemplares del género Squatina, en la zona de Pehuencó, por 
un guía de pesca y fueron incorporados al análisis de los datos, si bien no se incluyó 
originalmente en el marcado, fue tenido en cuenta debido a su rara ocurrencia en la 
pesca recreacional con caña.   
 Si bien hemos señalado los beneficios de los programa de marcado voluntario 
de gran escala, también se han detectado  algunos problemas importantes, sobre todo 
relacionados con la calidad de los datos. Se ha señalado que existen algunos riesgos 
con los nuevos colaboradores ya que pueden omitir algunos datos acerca de la 
información solicitada, hasta que se familiaricen con el formato y que por otra cuando 
los ejemplares son marcados en el agua las tallas no son tan precisas y los errores de 
identificación de especies son comunes, que solo son comprobables cuando se 
produce la recaptura (Kohler y Turner 2001).   
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 En el marco del proyecto presentado se ha reunido información importante y 
comprobamos que no se han registrado dudas en las planillas de marcado con 
respecto a la identificación de las especies, por parte de los pescadores recreativos 
entrenados. Probablemente debido a que en el manual de marcado se incluyeron 9 
especies y 1 género, que son de fácil identificación y que los pescadores demostraron 
reconocerlas perfectamente, en los talleres realizados. La inclusión del género 
Sphyrna en conjunto, sin la determinación específica, obedece a que la identificación 
de las tres especies no es sencilla.  
Por otra parte, se puede afirmar que el elevado número de individuos medidos 
(98,6%) y sexados (98,3%) del total reportado, demuestra un alto nivel de 
involucramiento y compromiso de los pescadores entrenados con las distintas tareas 
vinculadas al marcado, como así también son una fuente de toma de datos científicos 
confiables, como se ha registrado en el caso de los nuevos tamaños mínimos 
establecidos para Esoxmas quinongy, basados en los datos provenientes de los 
diarios de pesca de pescadores recreativos (Kerr 2007).  
En los programas de marcado voluntario la demanda de marcas a menudo 
excede la oferta disponible, por lo tanto es conveniente optimizar la distribución con un 
suministro limitado sobre áreas geográficas grandes teniendo en cuenta el potencial 
de marcado de acuerdo a la temporada de pesca, para evitar una distribución desigual 
(Kohler et al. 1998). En este programa las marcas se han distribuido a lo largo de la 
costa, teniendo en cuenta la cantidad total disponible, las localidades a cubrir, el 
potencial de pesca de cada localidad de acuerdo a la cantidad de especies, el tiempo 
de permanencia en el área (temporada de pesca) y la voluntad y potencialidad de cada 
pescador (experiencia, pesca de costa o embarcado).  
 Las recapturas se ven afectadas por la mortalidad natural, la inducida por el 
marcado, incluyendo la asociada a la captura, la variación de la presión pesquera, la 
inmigración de ejemplares procedentes de otras zonas, por el nivel de experiencia de 
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las personas a cargo del marcado, por la falta de recepción de las marcas recuperadas 
y por la pérdida de las marcas, entre otros (Grant et al. 1979, Francis 1989, Pepperell 
1990, Kohler y Turner 2001). En este sentido van der Elst (1990) encontró que, en 
promedio, sólo el 3% de los pescadores recreativos que participaron en un programa 
de marcado voluntario en Natal (Sudáfrica) no informó sobre los eventos marcado.  
 Por otra parte las redes de comunicación en la pesca recreacional pueden ser de 
gran ayuda en la recuperación de las marcas, por ejemplo, el guía de pesca deportivo, 
no estaba incluido en el Proyecto, sin embargo recapturó el primer ejemplar de bacota 
del Proyecto, en Santa Clara del Mar y reportó este evento al Dr. Barbini (Universidad 
Nacional de Mar de Plata), quien se contactó con los miembros del Proyecto. La 
tercera recaptura se realizó de manera accidental por un pescador aficionado que 
encontró al ejemplar de cazón siendo fileteado para comercialización en la banquina 
del puerto de Necochea, quien rápidamente se puso en contacto con los miembros del 
Proyecto. Este hecho nos alertó sobre la importancia de incorporar, en el corto plazo, 
al sector pesquero comercial (artesanal e industrial) en el sistema de comunicación del 
Proyecto, con el propósito de incrementar la cantidad de individuos recapturados. 
Otro aspecto importante de este tipo de Proyectos es promover la comunicación 
de las recapturas, una tarea difícil y clave para el éxito de estos programas. Una 
recompensa con buena publicidad y leyendas fácilmente reconocibles y legibles con la 
información de contacto en la marca aumentarán las chances de que sean devueltas. 
Además se utilizan diversos tipos de recompensas como dinero, objetos de cierto valor 
(cortaplumas, equipos de pesca) o elementos simbólicos (sombrero, gorra, llavero, 
parche con un logotipo bordado del programa), a modo de incentivo para incrementar 
las tasas de recaptura (Kohler y Turner 2001), en este Proyecto también se ha 
implementado la recompensa.  
 Cooke y Cowx (2004) señalaron la necesidad de contar con estadísticas 
globales de la FAO que incluyan información sobre la pesca recreacional y sus tasas 
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de captura, particularmente para los países en desarrollo. A pesar de la falta de 
información, esta actividad está creciendo rápidamente en América Latina y podría 
usarse como una herramienta de desarrollo social, económico y de conservación 
biológica (Valbo-Jørgensen et al. 2008). Sin embargo, colectar este tipo de datos 
genera un gran desafío, ya que muchas de las agencias de manejo, están pobremente 
equipadas para la recolección y el análisis. Por otro lado, los pescadores recreativos 
pueden asumir un rol activo en la colección de datos, a través del uso de herramientas 
tales como los diarios de pesca personales, que han demostrado ser de utilidad para 
la pesca especializada, donde el esfuerzo es esporádico y las capturas generalmente 
son bajas (Cooke et al. 2000), aplicable en el caso de los tiburones costeros. En este 
sentido nuestro Programa de Marcado voluntario realiza importantes contribuciones en 
la provisión de datos sobre la actividad de la pesca recreacional de tiburones de la 
costa argentina. 
 El índice de marcado nos permitió comparar los resultados obtenidos en los 
diferentes nodos, independizarnos del número total de marcas repartidas, cantidad de 
pescadores por nodo y del tiempo en que se ha establecido cada nodo. No siempre los 
nodos con la mayor cantidad de pescadores entrenados han reflejado una mayor 
cantidad de ejemplares marcados. Se han comparado las diferentes localidades y se 
han establecido los nodos más activos y los que registran menor actividad, de esta 
forma se puede preveer la administración de los recursos en el futuro. Por otro lado, es 
importante tener en cuenta que las variables ambientales (clima, mareas), biológicas  
(época de residencia de las especies de tiburones, abundancia de individuos por 
especie) y humanas (equipo y experiencia de pesca, tiempo disponible) influyen en el 
esfuerzo de marcado en cada localidad y en cada pescador en particular (Kohler et al. 
1998).  
 Vigliano y Grosman (1996) definen el perfil más común en los pescadores 
recreativos de agua dulce de la Provincia de Buenos Aires, como “pescador 
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extractivo”, que capturan la mayor cantidad de piezas posibles y destinadas al 
consumo. Este perfil incluye especialmente a pescadores experimentados con 
moderada y alta práctica de pesca recreacional, con equipos de alto valor y la 
participación en salidas de pesca embarcada (Llompart 2011).  
 Entre los pescadores entrevistados en Bahía San Blás, sólo el 2,1% del total 
desearía capturar alguna especie de tiburón, sin distinción específica, mientras que un 
0,9% del total se volcaron por el cazón (Llompart 2011). Dentro de la pesca 
recreacional en la Argentina, se denominan “tiburoneros” a aquellos que practican la 
pesca de tiburones y la mayoría de los encuestados en este trabajo, no optaron por 
pescar una especie en particular, aunque señalaron preferencia por el gatopardo y la 
bacota. 
 Con respecto a la pesca de cazón en Bahía San Blás se determinó que se 
practica desde la costa entre octubre y noviembre y que se utilizan equipos más 
pesados con brazoladas de acero y anzuelos tipo tiburonero. A su vez, los pescadores 
encuestados en este trabajo mostraron preferencias por la modalidad de costa por 
encima de la de embarque, esto último puede estar sujeto a muchas variables desde 
el potencial económico de cada pescador (de poder contar con una embarcación 
propia o pagar salidas embarcadas) hasta el tipo de especie a ser capturada en un 
determinado lugar y en una determinada época del año.  
Se ha señalado, particularmente para la pesca de cazón, que además de 
lanzamientos tradicionales del aparejo de pesca, se utilizan canoas a remo o globos 
flotantes para alcanzar sitios de pesca alejados de la costa y la carnada varía según 
las preferencias del pescador, aunque la cabeza de lisa, el calamar entero y el magrú 
son las más comúnmente utilizadas (Llompart 2011). En este trabajo se ha 
determinado que entre los elementos flotantes utilizados en la pesca, la mayoría optó 
por alguno, siendo preferido el globo, por sobre las boyas y las botellas. Si bien, la 
mayoría de los encuestados no recordó, no sabe o prefirió no decir el modelo y la serie 
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del anzuelo utilizado, llama igualmente la atención el bajo porcentaje de pescadores 
que declaró utilizar los recomendados para la pesca con devolución. Por otra parte se 
determinó la utilización de una amplia variedad de tipos de carnada por los 
“tiburoneros”, aunque la lisa y el magrú fueron también de las preferidas.   
En general el marcado y la devolución, son adoptados naturalmente por los 
pescadores recreativos, el viejo adagio "lo único bueno de un tiburón es verlo muerto" 
ya no es aceptado, por la capacitación que reciben los pescadores, a través de los 
proyectos de marcado voluntario en todo el mundo (van der Elst 1990). En general en 
los torneos de pesca se desembarcaban todos los tiburones capturados, incluso los de 
pequeña talla, por debajo del mínimo requerido para obtener algún premio. Mas 
recientemente, a través de los esfuerzos educativos sobre marcado y liberación y 
aplicación de la talla mínima, se ha reducido drásticamente la cantidad de ejemplares 
capturados. Por otra parte, en numerosos torneos se han creado premios para el 
marcado y/o devolución de los ejemplares y son pocos los que se han convertido 
totalmente al marcado y devolución (Kohler y Turner 2001).  
 Esta tendencia, en el cambio de comportamiento de los pescadores recreativos 
también se ha registrado en la Argentina, a través de este Proyecto se ha logrado 
afianzar y avanzar con los acuerdos establecidos previamente con MACN, FPN y 
CAPSC con los organizadores de los torneos de pesca de tiburones, que se realizan 
en áreas marinas protegidas. Se logró perfeccionar y mejorar el protocolo de 
manipuleo de los tiburones durante la captura e incorporar el marcado en el 
reglamento de los certámenes. La modalidad de pesca, varía en ambos torneos, en el 
caso de la RNUMBBFV la pesca y la fiscalización se realizan en embarcaciones, 
colocando a los ejemplares en camillas que nunca salen del agua y resultan 
ganadoras las piezas de mayor talla. Mientras que en el de la RNPBPS, el certamen, 
la fiscalización y el pesaje se realizan desde la playa y resulta ganador el ejemplar de 
mayor peso. Cabe destacar que la ejecución de este Proyecto, junto al apoyo de la 
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Mg. Cedrola, ha permitido después de casi un lustro de prácticas de pesca con 
sacrificio, se realice, en marzo de 2014, el primer torneo de pesca sin sacrificio y con 
devolución de tiburones en la RNPRD, de esta manera se erradicaron en el país los 
torneos con sacrificio de tiburones en las áreas marinas protegidas. 
 Sin bien, un buen conocimiento y actitudes pro-ambientales, son elementos 
importantes para el cambio de comportamiento, son a menudo insuficientes por sí 
solos para fomentar cambios actitudinales o para establecer un compromiso activo en 
conservación (Kollmuss y Agyeman 2002, Fletcher y Potts 2007, McKinley y Fletcher 
2010). El "modelo de déficit de conocimiento" ha sido ampliamente aceptado, 
estableciendo que los comportamientos pueden ser modificados al informar a los 
individuos de los impactos negativos de sus comportamientos (Friedrich et al. 2014). 
Modelos de comportamiento ambiental reconocen ahora que las opciones de 
comportamiento están influenciados por múltiples factores, incluyendo variables 
internas, tales como valores, actitudes y conocimientos, y los factores externos tales 
como la infraestructura, las políticas y la cultura (Kollmuss y Agyeman 2002). Durante 
las últimas décadas, varios países han visto un cambio de tendencia de una cultura de 
captura, sacrificio y fotografía, hacia una de marcado y devolución de tiburones. Por 
ejemplo en Australia más del 80 por ciento de los tiburones capturados por la pesca 
recreacional son marcados y liberados, y varias organizaciones de pesca recreacional 
han introducido límites de tamaño de forma voluntaria para los tiburones y fomentan el 
marcado y la devolución (Pepperell 2005). En este sentido, vale la pena aclarar que, 
mientras la mayoría de los programas de marcado voluntario de tiburones en otros 
países (por ejemplo EE.UU., Reino Unido y Australia) han surgido en respuesta a la 
demanda de los propios pescadores recreativos (Pepperell 2005), en nuestro país se 
originaron desde el ámbito científico y de ONG´s locales por una necesidad de mejorar 
el manejo del sector para conservar el recurso. 
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Como ya se mencionó, la mayoría de las zonas de pesca recreacional en 
Argentina coinciden con las áreas de cría y reproducción de los grandes tiburones 
(Lucifora 2003, Lucifora et al. 2005a, 2005b, Cedrola y Caille 2007, Cedrola et al. 
2009a, 2009b). Esto puede tener un impacto negativo significativo dado que, aunque 
la liberación de los tiburones capturados por pesca recreacional es obligatoria en la 
Provincia de Buenos Aires,  la captura con sacrificio aún persiste y el esfuerzo de 
pesca es significativo en estas áreas, principalmente en la RNUMBSB (Llompart 
2011). Este Proyecto también se aplicó  en cuatro áreas marinas protegidas costeras 
de la Argentina, estableciendo nodos de marcado de tiburones en cada una, 
resultando la RNUMBSB el nodo con el mayor número de tiburones marcados hasta la 
fecha, y siendo una de las principales áreas de cría y reproducción para el cazón, la 
bacota, el gatopardo y el escalandrún (Lucifora 2003).  
En este sentido, Friedrich et al. (2014) establecen que para lograr con éxito el 
cambio de comportamiento de un grupo humano, se deberá obtener una mejor 
comprensión de cómo estos factores influyen en el compromiso público con los temas 
específicos. Se sabe que el conocimiento sobre el medio ambiente, las actitudes y los 
valores varían a lo largo de las poblaciones y también que el público no es homogéneo 
en la percepción de los problemas de conservación (Schultz y Zelezny 2003, Defra 
2008, Jefferson et al. 2014). Esta variación en los factores clave que influyen en el 
cambio de comportamiento, generalmente conducen a respuestas diferentes, por los 
diferentes grupos de la población (Jefferson 2010). Esto puede conducir a una 
absorción diferencial de nuevas ideas a través de la población, con algunos grupos 
adoptando los cambios de comportamiento antes que otros (Friedrich et al. 2014). Esto 
en sí mismo puede influir en un mayor nivel de cambios en el comportamiento con 
grupos que hoy no participan y se sienten alentados al cambio por los que ya lo han 
realizado (Defra 2008). A su vez, Cooke et al. (2013), señalaron que cuando existen 
diferentes grupos de actores involucrados, en especial sectores con diferentes 
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intereses (i.e.: pescadores comerciales focalizados en el volumen total pescado, 
pescadores recreativos interesados en el tamaño de los individuos y en técnicas de 
pesca con devolución), no es posible pensar en regulaciones voluntarias para un 
grupo sin pensar en las consecuencias que esas medidas tendrán sobre el resto de los 
actores. En este sentido, se adaptó el mensaje general original para cada grupo en 
particular y teniendo en cuenta sus propias motivaciones. Por ejemplo, para los guías 
de pesca se pensó en una motivación económica acompañada del mensaje 
conservacionista, y poder atraer nuevos clientes interesados en la conservación del 
recurso al participar en el proyecto. Otros pescadores, fueron motivados con la chance 
de poder aparecer en medios de comunicación (tapas de revistas especializadas, 
programas de tv, radio, etc.). A pesar de que el proyecto logró aglutinar con éxito 
grupos claves (pescadores individuales, clubes y guías) con diferentes intereses y 
motivaciones bajo un mismo objetivo de conservación, la erradicación del hábito de la 
pesca con sacrificio está lejos de ser alcanzada ya que aún persisten grupos 
“tiburoneros” dentro de cada nodo de marcado. 
En este Proyecto los pescadores recreacionales se involucraron con éxito en 
un programa para la conservación de tiburones, como actores clave con una 
participación simple y factible y con un mensaje claro: “usted puede continuar la pesca 
de tiburones, pero de una manera sustentable con la viabilidad de las poblaciones de 
tiburones”. Hay que tener en cuenta que si hay grupos con diferentes motivaciones 
(pescadores y guías de pesca) se deben crear mensajes diferentes y dirigidos para 
cada uno de ellos. También es importante explicar a cada grupo en particular el por 
qué se necesitan estos cambios y como los mismos beneficiarán a las poblaciones de 
tiburones, teniendo a los pescadores como personajes protagónicos del proceso.    
Existen varios aspectos positivos relacionados con los programas de marcado 
voluntario, particularmente en países en vías de desarrollo como la Argentina, donde 
la regulaciones “de arriba hacia abajo” no son tan efectivas como en los países  
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desarrollados. En este aspecto hemos encontrado varias similitudes con las señaladas 
por Cook et al. (2013) con respecto a los beneficios asociados a la aplicación de 
regulaciones voluntarias en pesquerías recreacionales, como la reducción en los 
costos de implementación comparado con las regulaciones tradicionales, la aplicación 
de regulaciones voluntarias que carecen de una estructura de gobernanza apropiada 
para regulaciones obligatorias y en áreas remotas dónde la fiscalización es difícil, el 
involucramiento de actores clave en el manejo, así como facilitar la difusión de una 
mayor concientización ambiental entre los actores.    
El abordaje voluntario representa una importante herramienta para el manejo 
de las pesquerías que debería ser tenido en cuenta, particularmente cuando existe un 
único grupo de actores explotando recursos en un lugar en particular y donde ocurren 
las interacciones personales y las presiones entre pares son significativas al punto tal 
que pueden influir sobre el cumplimiento de las regulaciones (Cooke et al. 2013). En 
este trabajo, el esfuerzo de marcado fue optimizado al establecer nodos de marcado a 
lo largo de la costa Argentina donde los tiburones costeros se congregan. En cada 
nodo de marcado existe una presión entre pares comparable a los pequeños clubes de 
pesca recreacional de Alemania (Daedlow et al. 2011), principalmente debido a que 
forman subgrupos donde todos se conocen muy bien. De este modo, cada pescador 
involucrado en el proyecto transmite un mensaje claro al resto “nosotros estamos 
haciendo nuestra parte, estamos comprometidos con un proyecto de conservación de 
tiburones, cuidando a nuestros tiburones al liberarlos vivos y marcados”.   
El código de buenas prácticas de pesca recreacional (CoP) (Arlinghaus et al. 
2010) destaca particularmente la necesidad de reunir información esencial como 
capturas totales, tallas de captura (si es posible edad, especies y talla de madurez), 
esfuerzo de pesca, preferencias y motivaciones de los pescadores. Además el CoP 
explicita la importancia del factor social, económico, cultural e institucional que rodea a 
los pescadores y a la pesca recreacional. En Argentina, Llompart (Llompart 2011) 
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plantea la administración de la pesca recreacional desde una perspectiva de co-
manejo, sobre la base del conocimiento y la participación de los pobladores locales, 
pescadores, científicos, entidades estatales y ONGs, en la toma de decisiones. Si bien 
esta experiencia ha tenido éxito en otros países como Australia (Wilson et al. 2003, 
Mazur 2010), Sud África (Hutton y Pitcher 1998, Napier et al. 2005), Brasil (da Silva 
2004), Chile y México (Defeo y Castilla 2005), no es recomendable extrapolar este tipo 
de casos sin tener en cuenta la historia particular de cada lugar. Por lo tanto, en base 
a la experiencia adquirida en el este Proyecto, se recomienda que el co-manejo se 
realice sobre la base motivacional de cada grupo en particular (guías, clubes, y 
pescadores recreacionales individuales). A su vez, sería interesante también 
incorporar el concepto de micromanejo de tiburones teniendo en cuenta los objetivos 
de cada localidad en particular sobre la base de procesos participativos de toda la 
comunidad.    
 Las estrategias clásicas para el manejo de la pesca recreacional incluyen 
controles referidos al acceso a la actividad (como los permisos de pesca, la limitación 
del esfuerzo pesquero y las vedas estacionales o espaciales sobre el recurso), como 
también controles sobre la productividad (como las limitaciones de tallas y el número 
de piezas capturas y la preservación de las especies protegidas, generalmente bajo la 
implementación de la pesca con devolución). Estos controles apuntan a la protección y 
manejo de algunas poblaciones de peces (como por ejemplo promoviendo la presión 
de predación sobre ciertos niveles tróficos), mejorar la calidad de la pesca recreacional 
o distribuir el rendimiento de la pesca más equitativamente (Arlinghaus 2005).  
 Como se señaló, la provincia de Buenos Aires es la única de la costa argentina 
que posee una reglamentación sobre pesca recreacional de tiburones, que establece, 
la devolución obligatoria de los grandes tiburones costeros, quedando estrictamente 
prohibida la captura con sacrificio. Sin embargo esta reglamentación ha generado 
varias controversias en las comunidades costeras, especialmente en Bahía San Blás 
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(Llompart et al. 2012). Arlinghaus (2005) sostiene que este tipo de conflictos entre 
actores (los pescadores recreativos y las autoridades responsables del manejo), es 
uno de los más comunes y señala que en general se dan por falta de consulta y 
participación y en general, no se logra el consenso entre los actores involucrados. Del 
análisis de los datos obtenidos en este Proyecto se obtuvo que, un alto porcentaje de 
los “tiburoneros” de la Provincia de Buenos Aires, dijo conocer la normativa de la 
provincia, pero a la mayoría de ellos nunca se le ha solicitado una licencia de pesca en 
la costa.  Aparentemente en la Argentina, estas estrategias clásicas de control y 
fiscalización parecen ser inviables, dadas las extensas costas de la provincia de 
Buenos Aires (1000 km) y el sistema de fiscalización actual.  
 Las regulaciones tradicionales que se basan en una fiscalización y sanción 
apropiadas tienden a ser más efectivas en la conservación de los recursos que las 
opciones no tradicionales como la educación y el compromiso de la comunidad 
(Walker et al. 2009). Sin embargo, este tipo de abordaje ‘blando’ puede ser usado de 
manera estratégica para alcanzar objetivos de manejo (Arlinghaus 2004) y también 
puede ser desarrollado de forma mancomunada en una cooperación estrecha junto a 
actores clave, que en muchos casos, ha sido iniciado y dirigido por ellos (Cooke et al. 
2013). En este sentido Granek et al. (2008) destacan que para que el manejo 
pesquero sea exitoso es esencial involucrar a los actores en el proceso de manejo de 
los recursos. 
 En este escenario, el manejo co-adaptativo surge como un abordaje 
interdisciplinario con el objetivo de resolver desafíos sociales en sistemas socio-
ecológicos complejos conectando el aprendizaje y la colaboración para facilitar una 
gobernanza efectiva (Armitage et al. 2009). Esta estrategia novedosa promueve la 
colaboración y el aprendizaje y contribuye a una construcción basada en la confianza y 
en la formación de redes de trabajo entre investigadores, comunidades y gestores 
(Armitage et al. 2009). Y esta estrategia fue utilizada por el gobierno de Victoria 
 223 
 
(Australia) para resolver el conflicto entre la pesca comercial y recreacional por el 
acceso a los recursos pesqueros (Kearney 2002). 
Las medidas clásicas de manejo de “arriba hacia abajo” tomadas para mitigar 
los impactos de la pesca recreacional incluyen el control del acceso al recurso (ej.: 
permisos de pesca, vedas espacio-temporales), la influencia sobre la elección del tipo 
de equipo y límites de extracción (Arlinghaus 2005, Cooke y Cowx 2006, Lewin et al. 
2006, Cooke et al. 2013). Este tipo de medidas en Argentina han sido controversiales 
hasta la fecha, generando conflictos en las comunidades costeras y aumento la pesca 
ilegal (Llompart 2011). Esto es un resultado habitual de la implementación de medidas 
tradicionales de manejo de “arriba hacia abajo” para regular las pesquerías 
recreacionales, generalmente acompañadas por una participación y/o consulta pobre 
de los pescadores recreacionales en el proceso de decisión de estas políticas 
(Arlinghaus 2005). A pesar de que estas regulaciones tradicionales son la regla 
general del manejo de las pesquerías recreacionales (Sutinen y Johnston 2003), al 
menos en los países en vías de desarrollo, existen alternativas a la regulación formal 
como el uso de los programas educativos y los cambios voluntarios en el 
comportamiento de los pescadores, que sirven como instituciones informales que 
guían el comportamiento voluntario como lo presentado en este trabajo. 
Todas las regulaciones referidas a la pesca recreacional, ya sean formales o 
informales, usualmente demandan algún tipo de educación, información o programas 
de participación comunitaria a fin de incrementar la concientización entre los miembros 
de la comunidad de pesca recreacional (Cooke et al. 2013). Es más, una 
comunicación directa con los pescadores puede ser un medio poderoso para elevar la 
concientización y diseminar información referida a la conservación de especies 
amenazadas (Cooke et al. 2014). De este modo, los programas educativos, que se 
enfocan en la cooperación entre pescadores y los gestores pueden ayudar a construir 
confianza con respecto a medidas obligatorias y aumentar la aceptación de las reglas 
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de pesca (Cooke et al. 2013), establecen que las actividades educativas y de adopción 
de medidas de conservación voluntarias por los pescadores y sus organizaciones 
pueden ser usadas en situaciones donde la capacidad para implementar las 
regulaciones tradicionales sea efectivamente baja (ej.: países en vías de desarrollo, 
áreas remotas de pesca, áreas carentes de personal para fiscalizar) o cuando hay 
alguna forma de resistencia a las regulaciones gubernamentales. En este sentido, 
hemos establecido un plan comunicacional y un programa de marcado colaborativo en 
las principales áreas costeras donde se lleva a cabo la pesca recreacional de 
tiburones en Argentina, generalmente áreas remotas dónde la pesca con sacrificio es 
la regla.  
La extensa línea de costa de la Argentina, sumado a la falta de recursos 
destinados al monitoreo y fiscalización para el cumplimiento de la ley, resulta en un 
manejo pobre de las poblaciones de tiburones costeros. El co-manejo donde las 
comunidades locales, los pescadores recreativos, los científicos, las ONG´s y los 
gobiernos participen en el proceso de la toma de decisiones ha sido sugerido como 
una práctica alternativa al manejo actual (Llompart 2011). Otro tipo de abordaje es el 
manejo co-adaptativo que conecta a los científicos con los usuarios de los recursos, 
con los gestores y con el resto de los actores de forma colaborativa para la solución de 
problemas (Armitage et al. 2009).  
Este Proyecto se enmarcó entre los de ciencia ciudadana e identificó a los 
pescadores recreacionales como actores clave para implementar con éxito, un cambio 
de comportamiento en la conservación de tiburones en Argentina. A su vez, se 
proponen nuevas estrategias de control, manejo y conservación del grupo por medio 
de la participación activa de estos actores tanto en la toma de decisiones, de datos 




En base a todo lo expuesto se concluye que la pesca recreacional debe 
considerarse como una fuente de mortalidad importante de las poblaciones de 
tiburones costeros en Argentina. En la actualidad, esta pesquería captura hembras, en 
su mayoría inmaduras, pero también maduras y debe ser considerada como una 
fuente de mortalidad importante de las poblaciones de tiburones costeros en 
Argentina, como así también ser tenida en cuenta por los organismos de control, 
manejo y estadísticas pesqueras nacionales.  
Se recomienda incrementar los análisis de los ciclos reproductivos sobre 
cazón, bacota y las tres especies de martillo del sector costero comprendido entre 
Faro Querandí y Mar del Plata para la creación de un área marina costera protegida y 
preservar un potencial sector de cría para estas especies.  
Consideramos que sería oportuno seguir aumentando el número de nodos de 
marcado a lo largo de la costa  y en particular la incorporación de la provincia de 
Chubut. Posteriormente, establecer una Red Nacional de Marcado de Tiburones en 
Argentina (ReNaMaT) utilizando como base la desarrollada en este Proyecto. Esta red 
a su vez puede ser coordinada desde el PAN – Tiburones u otro organismo 
gubernamental o no gubernamental para que se garantice su continuidad en el tiempo 
y un suministro de marcas constante a los pescadores recreativos voluntarios.  
Según la experiencia obtenida con las dos recapturas de cazón, consideramos 
que es de suma importancia la incorporación de la pesca comercial en este tipo de 
programas de marcado, como ocurre en otros programas del mundo, ya que permite 
aumentar la probabilidad de la recaptura y por ende aumentar el éxito de este objetivo.  
Finalmente recomendamos un manejo co-adaptativo para la conservación de 
los tiburones de Argentina con una participación activa de los pescadores 
recreacionales como actores clave y como una alternativa al manejo tradicional y 
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CAPÍTULO VI                    
Conclusiones  y recomendaciones 
Después del abordaje realizado al grupo de los condrictios en general y al 
cazón, G. galeus, en particular, aplicando distintas herramientas, podemos afirmar 
que:  
El cazón en el Distrito Bonaerense, que es el sector norte de su distribución en 
el Mar Argentino, no presentó diferencias genéticas estructurales sugiriendo la 
presencia una sola población. Se hallaron cuatro haplotipos para la región 
codificante NADH2 siendo uno de ellos ancestral. Esta observación coincide con lo 
registrado para la costa de Chile y se aleja fuertemente de los hallados para 
Australia y Sudáfrica. Por otra parte se observó que las diferencias genéticas 
estructurales son mayores dentro de cada localidad que entre localidades y sectores 
(Litoral Bonaerense y Golfo San Matías).  
Además, los resultados obtenidos sugieren una pérdida de variabilidad 
genética poblacional, probablemente ocasionada por la sobrepesca del cazón en el 
ASO, debido a las pesquerías instaladas desde 1930 y apoyada además por el 
colapso de alguna de ellas. 
En cuanto al comportamiento natatorio de las observaciones realizadas durante 
la primavera en la RNBSB, G. galeus utiliza una acotada distribución vertical y 
permanece cerca de la costa sin un patrón claro entre el día y la noche. Se registró por 
primera vez para el ASO, el comportamiento de buceo vertical oscilante, denominado 
de “yo-yo”, durante el día y la noche, si bien realiza los buceos más profundos y 
alcanza las mayores velocidades verticales en la columna de agua durante la noche.  
Las hembras, en particular, pasan la mayor parte del tiempo, tanto de día como 
de noche, en los primeros 10 metros de la columna de agua con temperatura entre 17 
y 19°C y nadan en superficie de manera continua y por varios minutos. 
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 En cuanto al análisis de riqueza de este grupo, se tomó como ejemplo y se 
analizó el GSM, para el que se obtuvieron resultados que definen que la variabilidad 
de la riqueza de los condrictios fue modelada de acuerdo al año de muestreo y la 
profundidad. Se demostró que la variabilidad inter-anual fue el factor de mayor 
injerencia sobre la riqueza de condrictios y que ésta se relacionó de forma 
inversamente proporcional con la profundidad, con una tasa de decrecimiento de una 
especie en promedio cada 100m de  profundidad, e independientemente del año de 
muestreo. Además se determinó que el tipo de fondo no tiene ingerencia sobre la 
distribución de la riqueza de condrictios. 
 En cuanto al trabajo realizado sobre la pesquería recreacional se logró 
involucrar con éxito a la comunidad de pescadores (clubes, guías y pescadores) en un 
Programa de Marcado y Devolución, que continúa vigente. Se logró además, la 
incorporación del marcado y devolución de tiburones en el reglamento de todos los 
torneos que se llevan a cabo dentro de las Áreas Marinas Protegidas de la Argentina, 
eliminando la pesca con sacrificio. Se concluyó que se  debe considerar  a la pesca 
recreativa como una fuente de mortalidad importante de las poblaciones de tiburones 
costeros en Argentina, es interesante destacar que en nuestras observaciones se han 
registrado numerosas hembras inmaduras, pero también algunas maduras. Por otra 
parte consideramos que la pesquería recreacional debería ser tenida en cuenta por los 
organismos de control, manejo y estadísticas pesqueras nacionales.  
Además de esta última recomendación consideramos que deberían 
incrementarse los análisis de los ciclos reproductivos de cazón, bacota y las tres 
especies de martillo del sector costero comprendido entre Faro Querandí y Mar del 
Plata, con el propósito de plantear la creación de áreas marinas costeras protegida, ya 
que los indicios bibliográficos y los registros de este trabajo ameritan la preservación 
de este sector como una zona de cría para estas especies.  
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Con respecto a los aspectos de difusión e involucramiento de la sociedad en la 
protección de los condrictios consideramos que sería necesario seguir aumentando el 
número de nodos de marcado a lo largo de la costa  y en particular la incorporación de 
la provincia de Chubut. Posteriormente, se debería establecer una Red Nacional de 
Marcado de Tiburones en Argentina, que podría sustentarse en la desarrollada en este 
Proyecto. Una condición fundamental para la concreción es la coordinación que 
debería ser ejercida por el PAN – Tiburones u otro organismo gubernamental o no 
gubernamental,  que garantice la continuidad en el tiempo y el suministro de marcas 
constante a los pescadores recreacionales voluntarios del Proyecto.  
Por otra parte, consideramos que es de suma importancia incorporar a la pesca 
comercial a este tipo de programas de marcado, como ocurre en otros sitios del 
mundo. La importancia radica en el aumento de las probabilidades de la recaptura y 
por ende el éxito de este objetivo. Apoyando esta afirmación, en nuestra región las 
únicas tres recapturas de cazón, fueron efectuadas por la pesca comercial. 
Después de toda la experiencia recogida en el trabajo con pescadores 
recreacionales y con los habitantes de regiones costeras, recomendamos un manejo 
co-adaptativo para la conservación de los tiburones costeros de Argentina. 
Proponemos una participación activa de los pescadores recreacionales como actores 
clave en este proyecto y además como una alternativa al manejo tradicional y formal 
desde arriba hacia abajo.     
 
